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Capítulo 1
Introducción
La incertidumbre es una posición
incómoda. Pero la certeza es una
posición absurda.
Atribuida a Voltaire
The ability to probe complex mineral-aqueous solution interfaces on a
subnanometer scale has led to detailed insights into how water reacts with
mineral surfaces, how heavy metal ions and organic contaminants sorb on
and desorb from mineral surfaces, the mechanisms by which mineral surfa-
ces dissolve and grow, and the structure and composition of the electrical
double layer at mineral-water interfaces
Gordon E. Brown Jr. Science 294, 67 (2001).
Uno de los principales objetivos de la geoquímica es comprender el compor-
tamiento de los sistemas naturales a partir del conocimiento de las propiedades
básicas de los mismos. Werner Stumm (Stumm et al., 1970, 1976, 1983), junto
con Paul W. Schindler (Schindler y Kamber, 1968; Schindler y Gamsjäeger, 1972;
Schindler et al., 1987), fueron pioneros en predecir que los fenómenos geoquímicos
se pueden entender mediante el estudio de sistemas modelo, esto es, sistemas más
sencillos empleados para describir el comportamiento de sistemas con una mayor
complejidad, como es el caso de los sistemas naturales. De esta forma, para estudiar
estos sistemas más complejos es necesario identicar los principios físico-químicos
fundamentales que controlan los sistemas naturales e incorporar dichos principios a
modelos que capturen los aspectos esenciales de los sistemas considerados (Stumm,
1992). Puesto que la mayoría de los procesos tienen lugar en medio acuoso, es
indispensable conocer el fundamento de las interfases sólido-disolución que se ge-
neran en el mismo. Cuando se habla de interfase sólido-disolución, quizás es más
fácil visualizar la diferencia entre la interfase y el sólido que entre la interfase y la
fase líquida. Cuando se tiene una supercie cargada, sin embargo, debe existir una
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carga en la fase líquida que contrarreste a la anterior y así mantener la neutralidad
eléctrica. Las cargas no estarán distribuidas uniformemente en la fase líquida, sino
que estarán concentradas próximas a la supercie cargada. Por tanto, existirá un
volumen nito de fase líquida que es diferente del resto de la misma. Este concepto,
junto con las reacciones que tienen lugar en este espacio, es fundamental en elec-
troquímica y en la química del suelo, donde las partículas coloidales de diferente
carga juegan un papel fundamental.
En los últimos años, se ha consolidado un interés creciente por la presencia de
contaminantes, orgánicos e inorgánicos en los sistemas naturales, y por su impacto
sobre las plantas, los animales y la salud humana. De este modo, el énfasis de la
química del suelo se ha desplazado hacia la química ambiental del suelo, es decir,
hacia el estudio de las reacciones químicas entre el suelo y las sustancias de impor-
tancia ambiental. Ahora bien, para comprender la sucesión de reacciones que puede
sufrir un contaminante en los sistemas naturales, se necesita un conocimiento de la
química y de la mineralogía de los componentes tanto orgánicos como inorgánicos
del suelo, sedimentos o ambientes acuáticos.
La fracción sólida del suelo comprende el 45% del total del mismo y está for-
mada por partículas minerales, materia orgánica y partículas orgánico-minerales.
Todas ellas tienen una función importante y proporcionan al suelo la capacidad
de adsorber, intercambiar, oxidar, reducir, catalizar o precipitar los nutrientes o
contaminantes presentes en el mismo. La complejidad del suelo diculta la identi-
cación de las interacciones existentes, las cuales contribuyen mayoritariamente en
procesos como la adsorción o desorción. Este problema añade más dicultad a la
hora de utilizar modelos para predecir el comportamiento de los compuestos en el
medio ambiente.
Para la utilización de modelos como herramientas predictivas, es imprescindi-
ble entender de forma exhaustiva las interacciones entre las partículas del suelo y
los compuestos presentes en la disolución del mismo, desarrollar y validar proce-
dimientos para evaluar la especiación y escoger adecuadamente los modelos para
comprender los procesos que controlan la movilidad, biodisponibilidad y el destino
de nutrientes y contaminantes en los sistemas naturales. Una de las aproximacio-
nes generalmente adoptadas consiste en representar la supercie del suelo como
el ensamblaje de sus componentes, cuyas propiedades se pueden determinar por
separado. Como sistema modelo de los componentes orgánicos del suelo se eligen,
generalmente, los ácidos orgánicos sencillos y las sustancias húmicas (ácido hú-
mico y ácido fúlvico) (Tipping, 2002), mientras que como sistema modelo de los
componentes minerales del suelo se emplean los óxidos de hierro como la goetita
o ferrihidrita (Dzombak y Morel, 1990), los óxidos de aluminio como la gibsita
(Karamalidis y Dzombak, 2010) o arcillas minerales del tipo de la caolinita (Lüt-
zenkirchen, 2006). Dentro de los óxidos de hierro, la goetita es el más utilizado
como sistema modelo, ya que ha sido el más estudiado y se dispone de toda la
información estructural necesaria (Rahnemaie et al., 2007; Lützenkirchen et al.,
2008; Salazar-Camacho y Villalobos, 2010).
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Figura 1.1: Algunos procesos que tienen lugar en la interfase sólido-
disolución. a) y b) adsorción; c) desorción; d) absorción o inclusión (impureza
que tiene un tamaño y carga similar a los iones del cristal); e) oclusión (im-
purezas que quedan atrapadas en el interior de la estructura cristalina); f)
heteronucleación o crecimiento epitaxial; g) adsorción de compuestos orgá-
nicos; h) complejación a exopolímeros bacterianos y a la membrana celular.
Modicado de Manceau et al. (2002).
Entre los muchos procesos físico-químicos que pueden tener lugar en un suelo
(gura 1.1), la adsorción es uno de los más importantes. Los procesos de adsorción
determinan la cantidad de nutrientes, metales, pesticidas y otros productos orgá-
nicos retenidos sobre la supercie del suelo, de tal forma que la adsorción se puede
considerar como uno de los procesos primarios que afectan al transporte de nutrien-
tes y contaminantes. Los procesos de adsorción tienen lugar a nivel molecular, por
tanto, es necesario relacionar el fenómeno microscópico con el comportamiento que
se observa a escala macroscópica. Por ello, para obtener mayor información sobre
los procesos de adsorción se utilizan como herramienta los modelos de compleja-
ción supercial (surface complexation model, SCM), ya que permiten relacionar los
parámetros macroscópicos con las propiedades a menor escala y así comprender el
comportamiento químico de los compuestos en el medio ambiente (Sherman, 2009).
La utilización de modelos de complejación supercial es complicada debido
al efecto que ejerce la carga supercial en la acumulación del ion en la posición
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reactiva. Se han usado varios tipos de SCM para describir los procesos de adsorción
y distribución de los iones en torno a la supercie cargada de distintos minerales
(Lützenkirchen, 2006). Los modelos de complejación supercial fueron empleados
inicialmente por Werner Stumm (Stumm et al., 1970), el cual en un principio
cuanticaba los equilibrios entre las supercies minerales y los protones y cationes
presentes en disolución empleando correcciones electrostáticas calculadas con los
modelos de capa difusa de Gouy-Chapman. Sin embargo, una aproximación más
sencilla desarrollada en el laboratorio de Paul Schindler en la Universidad de Berna
(Schindler y Gamsjäeger, 1972) hizo que Stumm se olvidase de los complicados
factores de corrección y optase por esta aproximación denominada modelo de
capacitancia constante, a pesar de que presentaba defectos teóricos. En la década
de los setenta y ochenta se desarrollaron varios modelos de complejación supercial,
entre los que cabe destacar, además del modelo de capacitancia constante, el modelo
de triple capa (Davis et al., 1978) o el modelo generalizado de doble capa (Dzombak
y Morel, 1990).
Uno de los modelos de complejación supercial más utilizados es el modelo CD-
MUSIC (Hiemstra y van Riemsdijk, 1996), que se diferencia del resto en el modo
en que describe las posiciones superciales reactivas, la denición de las reacciones
que generan la carga supercial, y la utilización del concepto de valencia de enlace
de Pauling y Brown (Hiemstra y van Riemsdijk, 2006). Otra ventaja que presenta
este modelo es que propone el uso de especies superciales cuya presencia ha sido
determinada espectroscópicamente y ha sido empleado en numerosos trabajos que
describen la adsorción de iones en supercies de óxidos minerales (Venema et al.,
1996; Rietra et al., 1999; Hiemstra et al., 1999; Filius et al., 2000; Boily et al., 2000;
Tadanier y Eick, 2002; Weerasooriya et al., 2003).
El objetivo nal del uso de un SCM es describir las reacciones en sistemas
complejos como pueden ser los suelos. Esto representa un gran reto debido a la
heterogeneidad y complejidad que presentan los suelos, lo que conlleva una gran
dicultad para su aplicación.
1.1. Antecedentes, motivación y objetivos del
trabajo
Si se considera el suelo como un ensamblaje de sus componentes, el primer paso
racional es estudiar cada uno de dichos componentes principales por separado. Así,
si se separa en los componentes orgánicos y componentes minerales presentes en
el suelo, previamente es necesario tener un vasto conocimiento de la reactividad
tanto de las sustancias húmicas (Tipping, 2002; Gondar et al., 2006; Weng et al.,
2006; López et al., 2011) o ácidos orgánicos sencillos (Boily et al., 2000; Pettibone
et al., 2008) como de los óxidos de hierro (Dzombak y Morel, 1990; Antelo et
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al., 2005), aluminio (Weerasooriya et al., 2003; Karamalidis y Dzombak, 2010) o
arcillas minerales (Bergaya et al., 2006).
El paso siguiente si se quiere llegar a la interpretación no solo de la adsorción
sobre el suelo, sino de la especiación, movilidad o biodisponibilidad de nutrientes
y contaminantes es comprender previamente la interacción entre los componentes
orgánicos y los componentes minerales del mismo. Son escasos los trabajos en los
que se hace uso de modelos de complejación supercial para describir los procesos
de adsorción de sustancias húmicas sobre óxidos minerales, debido principalmente
a la complejidad de este tipo de sistemas (Weng et al., 2006; van Riemsdijk et al.,
2006; Antelo et al., 2007; Weng et al., 2011). Una vez que se dispone de un modelo
que permite interpretar de un modo aceptable la interacción de los iones con las
sustancias húmicas, y de un modelo que permite interpretar su interacción con los
óxidos minerales, parece razonable suponer que se está en condiciones de interpre-
tar la adsorción de los iones sobre una supercie de óxido recubierta por materia
orgánica natural. Así, se ha supuesto el cumplimiento de un principio de aditivi-
dad, de manera que la cantidad adsorbida sería la suma de la adsorbida por ambos
componentes. Sin embargo, los resultados experimentales ponen de maniesto que
generalmente la aditividad no se cumple (Weng et al., 2008, 2009; Antelo et al.,
2009; Iglesias et al., 2010). Para llegar a una mejor interpretación de estos resulta-
dos es necesario conocer con más detalle las propiedades de carga de la supercie
de un óxido mineral recubierta parcialmente por las sustancias húmicas (Weng et
al., 2007, 2011).
Después de estudiar la reactividad de las sustancias húmicas y de las partículas
minerales del suelo tanto en sistemas binarios como en sistemas ternarios, en los
que la supercie de un óxido se encuentra recubierta por materia orgánica natu-
ral o ácidos orgánicos sencillos, el siguiente paso lógico debe ser la interpretación
de la reactividad de un suelo. La mayor parte de los estudios de reactividad de
iones mediante modelos de complejación supercial se centran en la adsorción de
cationes metálicos (Lofts y Tipping, 1998; Arai et al., 2006; Serrano et al., 2009;
Landry et al., 2009; Kantar et al., 2009) debido a que es más sencillo modelizar sus
interacciones con los componentes del suelo, en donde, por ejemplo, se produce un
efecto de aditividad con la materia orgánica y se elimina el efecto competitivo que
normalmente posee. Los estudios de reactividad de aniones en los que se utilizan
SCM para describir la movilidad de estas especies en la disolución son más escasos
(Gustafsson, 2006; Devau et al., 2009; Hiemstra et al., 2010; Devau et al., 2011;
Weng et al., 2011).
Se plantea como objetivo principal de esta tesis el estudio de las propiedades
de adsorción de una serie de aniones en un suelo ferrálico mediante el modelo de
complejación supercial CD-MUSIC. Por un lado, se escogió un suelo ferrálico en el
que existe una baja proporción de materia orgánica para minimizar las interacciones
de la misma con los componentes del suelo y así simplicar el ya de por sí complejo
sistema de estudio. La materia orgánica compite con los aniones por los sitios de
adsorción de los óxidos minerales presentes y, además, aporta carga negativa al
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sistema lo que provoca una disminución en la adsorción de aniones debido a las
repulsiones electrostáticas. Por otra parte, los suelos ferrálicos se caracterizan por
su alto contenido en óxidos de hierro y aluminio y esta característica, como se
demostrará a lo largo del presente trabajo, va a permitir emplear los componentes
minerales como modelo de la principal fracción reactiva del suelo.
El trabajo de tesis realizado se distribuye en la presente memoria de la siguiente
forma: en el capítulo 2 se hará una descripción de las principales propiedades del
suelo ferrálico así como de los óxidos minerales que se pueden emplear como mate-
riales de referencia. En este capítulo se caracterizarán mediante distintas técnicas
tanto los óxidos minerales sintetizados como el suelo ferrálico. La técnica de ab-
sorción de rayos X para caracterizar los posibles complejos formados sobre el suelo
ferrálico es la base del capítulo 3. En este capítulo se analizará la composición de
los dos horizontes del suelo y los complejos formados sobre la supercie mineral
de los óxidos y del suelo ferrálico. En el capítulo 4 se describirán los modelos de
complejación supercial y más concretamente el modelo CD-MUSIC, que será em-
pleado para estudiar la reactividad de los aniones en el suelo. Este modelo será
previamente calibrado analizando la carga supercial y la adsorción de fosfato so-
bre goetita y ferrihidrita. En el capítulo 5 se estudiará la reactividad de fosfato en
los dos horizontes del suelo ferrálico mediante el modelo CD-MUSIC. Para ello se
calculará el área supercial reactiva del suelo a partir de un estudio macroscópico
de desorción de fosfato. El capítulo 6 está dedicado al estudio de la adsorción de
cromato, seleniato, molibdato y arseniato sobre los dos horizontes del suelo ferráli-
co. Estos aniones pueden llegar a ser tóxicos en el suelo a concentraciones elevadas,
por lo que entender su movilidad y biodisponibilidad en los suelos es necesario para
evitar posibles problemas de contaminación. Los objetivos detallados de la presente
tesis son:
- Caracterizar un suelo ferrálico y los óxidos que pueden ser empleados como
materiales de referencia para el estudio de su reactividad. Se emplearán técnicas co-
mo la difracción de rayos X o la microscopía electrónica para estudiar la estructura
y composición de las muestras de suelo y los óxidos minerales.
- Estudiar la composición y estructura de los complejos superciales formados
sobre el suelo ferrálico y sobre óxidos de hierro mediante absorción de rayos X con
energía de sincrotrón.
- Calibrar el modelo de complejación supercial CD-MUSIC para reproducir la
carga supercial y la adsorción de fosfato sobre de goetita y ferrihidrita, óxidos de
hierro que pueden ser utilizados como materiales de referencia.
- Calcular el área supercial reactiva de las muestras de suelo e interpretar
la reactividad de fosfato en el suelo ferrálico mediante el empleo del modelo CD-
MUSIC.
- Estudiar la adsorción de cromato, seleniato, molibdato y arseniato sobre los
dos horizontes del suelo ferrálico e interpretar los resultados utilizando el modelo de
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Capítulo 2
Caracterización de un suelo
ferrálico y de óxidos minerales
Los libros son como las semillas, pueden
estar latentes durante siglos, pero
también pueden dar fruto en el suelo
más estéril.
Carl Sagan
Resumen: A lo largo de este capítulo se describen las propiedades
de los dos horizontes del suelo ferrálico y algunos óxidos minerales, así
como sus características físico-químicas y las técnicas empleadas para
su caracterización.
2.1. Introducción
Antes de llevar a cabo cualquier tipo de estudio relacionado con la reactivi-
dad en los horizontes de un suelo es necesario conocer su composición. El efecto
que tienen los nutrientes y contaminantes sobre los microorganismos y plantas es
fuertemente dependiente de su concentración en la disolución del suelo y, por lo
tanto, dependiente de la interacción de estos compuestos con la fracción sólida del
suelo y de las características físico-químicas de éste. Dicha interacción es un pro-
ceso complejo que implica a menudo más que una simple reacción de adsorción
o intercambio iónico. Factores como el pH, la fuerza iónica, la presencia de otros
iones o la composición del suelo afectan a la distribución de cationes y aniones
entre las fases sólida y acuosa. Por ejemplo, dentro de los componentes sólidos del
suelo, la materia orgánica representa entre un 0,5 y un 5% en peso del horizonte
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supercial de un suelo mineral, sin embargo su reactividad es tan alta que ejerce
un gran efecto sobre las reacciones químicas del suelo, por lo que se hace necesario
cuanticar su presencia. Lo mismo ocurre con los óxidos y arcillas minerales, ya que
su mayor o menor concentración, así como su naturaleza amorfa o cristalina, van
a inuir de manera decisiva en la biodisponibilidad de nutrientes y contaminantes
y, como consecuencia, en la fertilidad del suelo.
2.2. Origen y descripción del suelo ferrálico
El sistema natural de estudio se compone de dos muestras, correspondientes a
dos horizontes de un suelo mineral de Brasil: un horizonte supercial, Ap1, y un
horizonte más profundo, Bw1. El sujo p indica que se trata de un horizonte que
ha sufrido transformaciones antrópicas (p=plow, arar), mientras que el sujo w se
reere a un horizonte de alteración en profundidad (w=weathering, meteorización).
Las muestras proceden del estado de São Paulo, en la región sudeste de Brasil
(gura 2.1). Se recogieron cerca de la carretera que comunica con Ribeirão Preto,
municipio al noreste del estado, en las coordenadas 23o27'53S 47o53'52O. Ribeirão
Preto es uno de los centros urbanos más importantes del interior del estado de São
Paulo, teniendo como principal actividad económica el cultivo y la extracción de
la caña de azúcar, actividad a la cual se dedica el suelo estudiado.
Figura 2.1: Procedencia de las muestras de suelo ferrálico.
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Según la World Reference Base for Soil Resources (IUSS Working Group WRB,
2007) se puede clasicar este suelo como un ferralsol, también denominado oxisol
según la Soil Taxonomy (Soil Survey Sta, 2010), ya que:
1. Posee un horizonte ferrálico (del latín ferrum, hierro, y alumen, alumbre),
esto es, un horizonte subsupercial resultado de una larga e intensa meteori-
zación, con contenido en arcillas de baja actividad, y con una alta proporción
de óxidos e hidróxidos minerales de Al, Fe, Mn, y Ti.
2. Puede poseer propiedades géricas (del griego geraios, viejo), es decir, un
suelo mineral con una capacidad de intercambio catiónico (cation exchange
capacity, CEC, suma de bases intercambiables más ácidos intercambiables)
muy baja, menor de 1,5 cmolc/kg, o que posee un ∆pH (pHKCl− pHagua) ≥
0,1.
Debido a estas características el comportamiento físico-químico de los suelos
ferrálicos puede ser atípico. Dependiendo del pH, estos suelos pueden presentar una
inversión de carga en el horizonte B, es decir, pasar de una capacidad de intercambio
catiónico a una capacidad de intercambio aniónico (anion exchange capacity, AEC),
y tener una reserva escasa de nutrientes. La fertilidad de los ferralsoles es pobre y la
existencia de minerales meteorizables es limitada o nula, por lo que la retención de
cationes por la fracción mineral del suelo es débil. Por tanto, su fertilidad dependerá
del mantenimiento de los niveles naturales de materia orgánica.
Los ferralsoles son suelos generados mediante una vigorosa meteorización quí-
mica, esto es, se forman mediante la adsorción de H+, CO2(g), ácidos orgánicos
y agentes oxidantes o reductores que desestabilizan y promueven la liberación de
cationes estructurales tales como Al3+, Fe2+ ó Fe3+ (Zachara y Westall, 1999). La
profundidad del suelo puede variar entre 1 y 20 metros, y la profundidad de los
horizontes A+B suele comprender entre 3 y 10 metros, con una distribución mine-
ralógica compuesta fundamentalmente por caolinita y óxidos de Fe y Al (Schaefer
et al., 2008). Los suelos de estas características son muy homogéneos en color,
textura, estructura y mineralogía a lo largo de todo el perl, por lo que resulta
complicado distinguir el horizonte B, que presenta transiciones graduales y difusas
entre los subhorizontes (gura 2.2).
La formación de los suelos ferrálicos se produce bajo condiciones climáticas que
favorecen tanto la percolación como la meteorización intensa. Estas condiciones
son comunes en regiones húmedas con temperaturas cálidas, típicas de un clima
tropical o subtropical. La mayor parte de los suelos ferrálicos se encuentran, por
tanto, distribuidos por los trópicos húmedos de América del Sur, principalmente
Brasil, y en algunas regiones de África y sudeste de Asia (gura 2.3).
La mayoría de los suelos ferrálicos se caracterizan por presentar una gran pro-
fundidad, buena permeabilidad y una microestructura estable, lo que los hace me-
nos susceptibles a la erosión en comparación con la mayoría de suelos tropicales
intensamente meteorizados. Este tipo de suelos son fácilmente desmenuzables y
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Figura 2.2: Perl característico de un ferralsol.
sencillos de trabajar, lo que facilita la mecanización. Debido a que son muy po-
rosos, con una CEC baja y con un buen drenaje, pueden aparecer problemas de
lixiviación de ciertos nutrientes (como el K, Ca, Mg).
Por otra parte, los ferralsoles son suelos con una fuerte retención de fósforo,
sobre todo aquellos suelos que poseen un alto contenido en gibsita y óxidos de
hierro (Vidal Torrado y Cooper, 2008). Esta propiedad puede ser un problema
debido a que el fósforo deja de estar disponible como nutriente para que pueda ser
aprovechado por microorganismos y plantas (Eberhardt et al., 2008). Sin embargo,
la misma propiedad los hace adecuados a la hora de evitar una posible eutrozación
de las aguas en procesos de lixiviación de fósforo (Delgado, 2006; van Rotterdam
et al., 2009).
2.3. Materiales de referencia
Para enfrentarse al estudio de un suelo y debido a su complejidad y heterogenei-
dad, a menudo se tienen en cuenta algunas aproximaciones. Entre ellas se encuentra
la denominada aditividad de componentes (component additivity, CA), empleada
generalmente para estudiar las interacciones que se producen en las interfases de
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Figura 2.3: Distribución de ferralsoles en el mundo (FAO, 1998).
sistemas complejos como suelos y sedimentos mediante modelos de adsorción. Los
fundamentos de esta aproximación se basan en considerar el sistema como un en-
samblaje complejo formado por distintas fases individuales y utilizar los parámetros
obtenidos para estudiar la reactividad del conjunto. De esta forma, usando los pa-
rámetros obtenidos para las fases minerales de referencia (o fases orgánicas) junto
con los resultados de la caracterización del sistema heterogéneo se predecirá el
comportamiento de este último (Davis et al., 1998).
Para aplicar la aproximación de la aditividad de componentes al suelo ferrálico,
primero es necesario seleccionar los materiales de referencia que se van a emplear.
Entre los componentes principales y más reactivos de la fracción mineral de los
ferralsoles se encuentran los óxidos de hierro y aluminio (Schaefer et al., 2008).
Parece lógico, por tanto, seleccionar algunos de estos óxidos puros presentes en el
suelo para llevar a cabo los estudios posteriores de reactividad.
Se describirán a continuación algunos de los óxidos de referencia que pueden
ser escogidos para llevar a cabo dicha aproximación.
2.3.1. Óxidos de hierro y aluminio
Los óxidos de hierro, término de conveniencia en el que se suelen englobar
óxidos, oxihidróxidos e hidróxidos, proceden en último término de la liberación y
oxidación del hierro presente en las rocas magmáticas. Normalmente se encuentran
dispersos en el suelo en forma de pequeñas partículas de cristalinidad variable
y, en algunos casos, recubriendo arcillas minerales o asociados a materia orgánica
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(Kaiser y Guggenberger, 2003). Por otra parte, el aluminio es un elemento frecuente
en suelos y sedimentos, encontrándose asociado tanto a silicatos como óxidos.
Goetita, ferrihidrita, hematita y gibsita fueron los materiales de referencia ele-
gidos como posibles sistemas modelo para describir las propiedades del suelo ferrá-
lico. Algunas de las características más importantes de cada uno de ellos se citan
a continuación.
2.3.1.1. Ferrihidrita
La ferrihidrita, denominada también óxido de hierro hidratado, es un oxihi-
dróxido de hierro con un tamaño de partícula menor a los 10 nm. Es pobremente
cristalina y puede tener un orden estructural variable. Basándose en el espectro de
difracción de rayos X (X-ray diraction, XRD) se pueden distinguir dos tipos de
ferrihidrita. Una de ellas es la llamada ferrihidrita de 2 líneas y otra la ferrihidrita
de 6 líneas, dependiendo del número de bandas que aparecen en el difractograma
a medida que se incrementa el orden. La mayoría de los estudios realizados con
ferrihidrita se ha centrado en tratar de descifrar su estructura y composición. La
estructura propuesta recientemente por Michel et al. (2007) se basa en la existen-
cia de Fe coordinado octaédrica y tetraédricamente (gura 2.4), si bien este hecho
sigue siendo hoy en día motivo de discusión (Rancourt y Meunier, 2008; Michel et
al., 2010; Manceau, 2010; Maillot et al., 2011).
Aunque ningún modelo estructural propuesto para la ferrihidrita es completa-
mente irrefutable, existe un consenso en el hecho de que el también denominado
hidróxido de hierro amorfo no es tan amorfo. Normalmente existe un cierto grado
de cristalinidad detectable mediante XRD. Sin embargo, el término de hidróxido de
hierro amorfo se sigue empleando en la bibliografía como sinónimo de ferrihidrita
de 2 líneas. La morfología de este tipo de ferrihidrita resulta muy complicada de
determinar debido al pequeño tamaño de partícula, del orden de unos pocos nanó-
metros, y a su tendencia a la agregación y superposición (Janney et al., 2000). Se
puede considerar la ferrihidrita como un nanomineral, lo que le conere caracterís-
ticas especiales. Su tamaño nanométrico puede producir una reactividad química
distinta, diferente estabilidad o propiedades magnéticas especiales en comparación
con las moléculas o los materiales de mayor tamaño de partícula (Maurice, 2009).
Se sintetizó ferrihidrita de 2 líneas mediante una ligera modicación del método
propuesto por Cornell y Schwertmann (1996), que consiste en la precipitación del
Fe3+ a pH alcalino. Se utilizó Fe(NO3)3 · 9H2O como fuente de hierro, para preparar
una disolución 0,1 M sobre la que se añadió NaOH 5 M hasta alcanzar un pH de 7
8. A medida que se añadió NaOH se va formando un precipitado marrón parduzco
de ferrihidrita. Se deben añadir con precaución los últimos mL de NaOH ya que el
pH varía muy bruscamente. Este procedimiento debe realizarse en todo momento
con burbujeo de N2, tanto en la suspensión como en la disolución de NaOH, para
evitar la contaminación por parte del CO2 y en agitación constante.
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Figura 2.4: Esquema de la estructura de la ferrihidrita.
La suspensión así formada se envejece durante 1824 h a 25oC (Gustafsson,
2003), aumentando de esta forma la cristalinidad. Posteriormente, y para eliminar
los iones NO−3 y OH
−, se lava el precipitado mediante diálisis usando bolsas de
celulosa y renovando el agua diariamente hasta que la conductividad eléctrica sea
constante e inferior a 10 µS/cm. A continuación, el producto obtenido se congela
y lioliza y el sólido conseguido se homogeneíza en un mortero, hasta obtener un
polvo no.
Todo el material de laboratorio empleado en la síntesis fue de polietileno para
evitar la posible contaminación por parte de los silicatos del vidrio, ya que estos se
adsorben en los óxidos modicando sus propiedades (Jordan et al., 2007).
2.3.1.2. Hematita
La hematita es un óxido de hierro de fórmula α-Fe2O3. Se trata del óxido de
hierro más antiguo que se conoce y cuyo nombre proviene del griego haima (sangre),
debido a su color rojizo. Cristaliza normalmente en el sistema hexagonal, pudiendo
en ocasiones ser romboédrico y su estructura consta de O2− con empaquetamiento
hexagonal compacto y los átomos de hierro se disponen ocupando dos tercios de
los huecos octaédricos. Los O2− están parcialmente sustituidos por OH−, por lo
que existirán vacantes de hierro para compensar la carga (gura 2.5).
Las condiciones de síntesis, tales como temperatura, pH o velocidad de adición
de base, inuyen tanto en la morfología como en el tamaño y, por consiguiente, en
la estructura de la hematita (Schudel et al., 1997). La hematita se obtuvo median-
te una modicación del método propuesto por Schwertmann y Cornell (1991), que
conduce a la formación de partículas de hematita en forma de láminas hexagonales.
Se trata de una transformación hidrotermal a partir del gel de hidróxido de hierro,
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Figura 2.5: Esquema de la estructura de la hematita.
del mismo modo que se obtuvo la ferrihidrita, envejeciendo dicho precipitado amor-
fo a una temperatura determinada. La transformación de ferrihidrita de 2 líneas
a hematita se lleva a cabo mediante procesos de deshidratación y reordenamiento
(Cornell y Schwertmann, 1996). Esta transformación implica una diferenciación en
el tamaño de partícula, pasando de unos pocos nanómetros de las partículas de
ferrihidrita al orden de micras de los cristales de hematita.
A una disolución 0,25 M de Fe(NO3)3 se le añade NaOH 5 M con burbujeo de
N2 tanto en la disolución de NaOH como en la de Fe(NO3)3, para evitar la carbo-
natación, ajustando con cuidado el pH a un valor de 78. Se agita durante unos
diez minutos a temperatura ambiente y se forma así una suspensión de ferrihidrita,
que se envejecerá a 98oC durante 7 días para transformarla en hematita (Aschauer
et al., 2008). Este proceso se lleva a cabo en botes de teón Nalgene de 250 mL.
El precipitado obtenido, de color rojo intenso, se dializa durante 12 días (Christl
y Kretzschmar, 2001) y posteriormente se lioliza. Al igual que con la ferrihidrita,
se homogeneíza el sólido en un mortero para conseguir un polvo no de hematita.
2.3.1.3. Goetita
La goetita es un oxihidróxido de hierro (α-FeOOH) que se forma por meteoriza-
ción de otros minerales ricos en hierro. Debido a su gran estabilidad termodinámica
es uno de los minerales de hierro más abundantes en los suelos. Presenta un color
amarillo cuando está en forma pulverulenta y es el pigmento característico de los
ocres empleados desde la prehistoria.
La estructura cristalina de la goetita consiste en una red con empaquetamiento
cúbico compacto de aniones O2− y OH− con átomos de Fe ocupando la mitad de
los huecos octaédricos de cada una de las capas. Cada uno de los átomos de Fe está
rodeado por tres O2− y tres OH− formando un octaedro FeO3(OH)3. La goetita
puede manifestar multitud de formas y tamaños, si bien existe una morfología
principal que es la acicular.
El mecanismo de formación de la goetita consiste en la hidrólisis y desproto-
nación del Fe3+ en disolución seguido de un proceso de nucleación y cristalización.
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Figura 2.6: Esquema de la estructura de la goetita.
Se han propuesto diferentes métodos de síntesis, la mayoría de ellos basados en el
propuesto por Atkinson et al. (1967), y las diferentes condiciones experimentales
utilizadas conducen a goetitas con diferente área supercial especíca y distinta
morfología.
La muestra de goetita fue preparada a partir de una disolución de Fe(NO3)3
0,1 M neutralizada con un exceso de NaOH 5 M hasta alcanzar un valor de pH entre
12 y 13 (Iglesias et al., 2010). De esta forma se obtuvo una suspensión de un óxido de
hierro amorfo. Mientras se realizaban las adiciones se mantuvo agitación constante
en la disolución de Fe(NO3)3 y se burbujeó N2 tanto en la suspensión formada como
en la disolución de NaOH 5 M. A continuación, la suspensión obtenida se envejeció
a 60oC durante 72 horas, de modo que la suspensión de ferrihidrita se transformó
en un precipitado compacto de goetita. Dicho precipitado se enfrió a temperatura
ambiente y se dializó para posteriormente congelarlo, liolizarlo y homogeneizarlo
hasta conseguir el sólido en polvo.
2.3.1.4. Gibsita
La composición química de la gibsita es γ-Al(OH)3. La gibsita está formada por
unidades octaédricas de Al en las que cada átomo de Al está rodeado por seis OH−.
Un tercio de los huecos octaédricos están vacantes para permitir la neutralidad de
carga (gura 2.7). Las láminas se encuentran unidas mediante enlaces de hidrógeno
entre los grupos hidroxilo. La gibsita es un componente importante de la mena de
aluminio formado a partir de la meteorización de aluminosilicatos, particularmente
en zonas con clima tropical. Tiende a ser insoluble a valores de pH neutros, pero
su solubilidad se incrementa tanto a valores de pH extremos (Nordstrom y Muñoz,
1986).
La síntesis de gibsita fue realizada a partir del procedimiento llevado a cabo por
Manning y Goldberg (1996). Consiste en la adición de NaOH 4 M a una disolución
de AlCl3 1 M bajo agitación continua y burbujeando N2 hasta alcanzar un pH de
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Figura 2.7: Esquema de la estructura de la gibsita.
4,6. La suspensión de Al(OH)3 obtenida fue envejecida a 70
oC durante 2 horas,
enfriada a temperatura ambiente y dializada (Antelo et al., 2009). Posteriormente,
la suspensión fue congelada y liolizada para conseguir el sólido en polvo. Este pro-
cedimiento permite obtener una gibsita bien cristalizada con una forma hexagonal,
típica de este compuesto.
2.4. Caracterización
Las propiedades físico-químicas de los suelos determinan, en gran medida, la
capacidad para muchos de sus usos. Las condiciones físicas y químicas inuirán
de manera importante en la interacción de nutrientes y contaminantes con los
componentes del suelo, esto es, en su biodisponibilidad. Entre estas propiedades
se encuentran la composición mineralógica, pH, CEC, porcentaje de C, etc. Para
llevar a cabo la caracterización se emplearon diversas técnicas y métodos, como
potenciometría, microscopía electrónica, difracción de rayos X, uorescencia de
rayos X, absorción de rayos X con energía de sincrotrón y se realizaron extracciones
selectivas. En este apartado se hará referencia a todas estas técnicas y se analizará
la información que se puede extraer de ellas, a excepción de la absorción de rayos
X, a la que se dedicará un capítulo completo.
2.4.1. Caracterización físico-química
Los análisis se realizaron con las muestras previamente secas al aire y separada
la fracción gruesa del suelo de la tierra na con una tamiz de 2 mm. Las muestras
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se almacenaron en bolsas y botes de plástico hasta su análisis. La metodología
empleada para llevar a cabo el presente trabajo fue la siguiente:
pH: Se determinaron los valores de pH en H2O y KCl 0,1 M con una relación
muestra:disolución de 1:2,5 (Guitián y Carballas, 1976).
Extracciones selectivas de Al y Fe: se realizaron dos tipos de extracciones pa-
ra determinar el Fe y Al asociados a óxidos amorfos y también el Fe y Al
totales, es decir, asociados a óxidos cristalinos y amorfos. De esta forma, por
diferencia se puede calcular la proporción de Fe y Al ligada a los compuestos
cristalinos (Partt y Childs, 1988; Karltun et al., 2000).
1. Extracción con ditionito-citrato-bicarbonato (DCB) (Mehra y Jackson,
1960): Se considera que es capaz de solubilizar óxidos cristalinos de Fe
y Al, así como los compuestos inorgánicos no cristalinos y la fracción
asociada a la materia orgánica. Es una buena estimación de la cantidad
de Fe y Al total.
2. Extracción con oxalato amónico 0,2 M tamponado a pH 3 (McKea-
gue y Day, 1966; Roden y Zachara, 1996): El extractante es una mez-
cla de oxalato amónico 0,2 M ((NH4)2C2O4 ·H2O) y ácido oxálico
(H2C2O4 · 2H2O) en proporción 1:0,75 cuyo poder complejante permi-
te la extracción de formas de Al y Fe ligadas a óxidos amorfos, óxidos
hidratados, aluminosilicatos no cristalinos y a la materia orgánica.
Capacidad de intercambio de cationes (CEC): se determinó a partir del mé-
todo descrito por Peech et al. (1947). Consiste en la utilización del NH+4 como
catión desplazante en una disolución no tamponada, con el n de mantener
las condiciones de pH lo más próximas a las naturales. Los cationes de cambio
(Ca2+,Mg2+,Al3+,Na+ y K+) se determinaron mediante espectrometría de
masas de plasma acoplado (inductively coupled plasma, ICP).
Los resultados de los análisis físicoquímicos que se realizaron a las muestras de
suelo aparecen reejados en la tabla 2.1.
2.4.2. Difracción de rayos X
La difracción de rayos X (XRD) es un método para determinar el ordenamien-
to de los átomos en un sólido cristalino basado en la dispersión de rayos X por
los electrones asociados a los átomos de dicho sólido. Esta técnica ha sido am-
pliamente utilizada en la caracterización de materiales que poseen una estructura
cristalográca denida.
La técnica de XRD implica la interacción de la radiación electromagnética de
longitud de onda, λ, de alrededor de 0,1 nm con los átomos del sólido. Debido a
que las distancias interatómicas en una estructura cristalina son del mismo orden
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Tabla 2.1: Propiedades físico-químicas del suelo ferrálico. Los subíndices o
y d representan las extracciones con oxalato y DCB, respectivamente.
Ap1 Bw1 Método/Ref.
profundidad (cm) 0-15 136-200 -
pHH2O 5,5 6,2 Guitián y Carballas (1976)
pHKCl 5,1 6,5 Guitián y Carballas (1976)
CEC (cmolc/kg) 8,52 1,87 Peech et al. (1947)
Ca (cmolc/kg) 4,33 0,27
Mg (cmolc/kg) 1,38 0,17
Na (cmolc/kg) 0,05 0,05
K (cmolc/kg) 0,17 0,07
Al (cmolc/kg) 0,03 0,04
Fe (cmolc/kg) 0,01 0,02
Corgánico (%) 1,5 0,5
Arcillas (%) 35 1
Feo (mmol/kg) 90 120 McKeague y Day (1966)
Alo (mmol/kg) 138 132 McKeague y Day (1966)
Fed (mmol/kg) 2325 2558 Mehra y Jackson (1960)
Ald (mmol/kg) 281 285 Mehra y Jackson (1960)
de magnitud que la longitud de onda de difracción, los cristales pueden difractar.
La distancia entre planos de átomos es característica para cada especie cristalina.
La técnica de XRD nos permite identicar los componentes minerales mediante
un análisis de los difractogramas, en los que se representa la intensidad de difracción
frente al ángulo de Bragg, θ. Este ángulo está relacionado con un número entero
(n), la longitud de onda de la radiación (λ) y el espaciado entre planos cristalinos
(d) mediante la ley de Bragg:
nλ = 2d sin θ (2.1)
La intensidad de un máximo de difracción está relacionada con el número de
planos de difracción en la muestra. Los principales factores que afectan a la inten-
sidad de difracción son, además de la concentración de las especies, el tamaño de
partícula, las imperfecciones cristalinas, la composición química, la orientación del
cristal y la presencia de sustancias amorfas (Whittig y Allardice, 1986).
La interpretación cualitativa de un difractograma consiste en la identicación
de las especies cristalinas a partir de los máximos de difracción obtenidos para
la muestra. Dicha identicación se lleva a cabo mediante comparación directa del
difractograma de la muestra con difractogramas patrones obtenidos a partir de
minerales conocidos (Antelo, 2004). Los difractogramas de rayos X de un suelo
pueden mostrar varios de los máximos esperados para componentes individuales,
sin embargo no siempre es fácil distinguir todos los compuestos presentes. Parte del
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motivo puede ser la escasa cristalinidad de la fracción arcilla o de óxidos amorfos,
lo cual produce un ensanchamiento de los picos. Algunos picos debidos a partículas
de óxidos o arcillas pueden superponerse o quedar ocultos (Snyder y Jenkins, 1996).
Los óxidos de hierro y aluminio, incluso en baja concentración, van a determinar
en gran medida las propiedades del suelo, inuyendo en la biodisponibilidad de
nutrientes y contaminantes (Fontes y Weed, 1996), por lo que su identiciación y
cuanticación es importante para los estudios de reactividad que se llevarán a cabo.
La técnica de XRD se empleó en el presente trabajo para identicar, mediante
el estudio de los difractogramas, los componentes minerales en las muestras de
referencia y para vericar la mineralogía y el orden cristalino del suelo ferrálico
que posteriormente se utilizará en los experimentos de adsorción.
Todos los difractogramas fueron obtenidos en la unidad de difracción de rayos
X de los Servicios Generales de la Universidad de Santiago de Compostela, obteni-
dos mediante un difractómetro Philips PW1710 con radiación CuKα haciendo un
barrido en pasos de 0,02o (2θ) y con un tiempo de 5 segundos por paso. Posterior-
mente, los resultados se compararon con los que posee la base de datos del Servicio
General para distintos óxidos de hierro y aluminio. Los espectros de XRD de los
horiozontes Ap1 y Bw1 se compararon con los obtenidos para los óxidos de hierro
y aluminio utilizados en el presente estudio como materiales de referencia.
Figura 2.8: Comparación de los difractogramas de ferrihidrita (Fh), hema-
tita (Hm), gibsita (Gb) y goetita (Goe) con los de las muestras de los dos
horizontes del suelo ferrálico.
La hematita, α-Fe2O3, y la gibsita, γ-Al(OH)3, son un óxido de hierro y un
hidróxido de aluminio abundantes en los ferralsoles. En este tipo de suelos suele
aparecer cierta cantidad de maghemita, γ-Fe2O3, un óxido de hierro con propieda-
des magnéticas menos estable termodinámicamente que su homóloga hematita.
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El difractograma de hematita presenta máximos de difracción típicos para este
tipo de compuesto y es similar al obtenido en otros trabajos (Cornell y Schwert-
mann, 1996; Jarlbring et al., 2005). Se pueden observar también los difractogramas
de goetita con los máximos de difracción característicos para este mineral (Iglesias
et al., 2010) y gibsita (Antelo et al., 2009), en comparación con los dos horizontes
del suelo (gura 2.8).
Analizando los difractogramas de los dos horizontes (gura 2.8) se puede com-
probar que presentan bastantes similitudes. En ambos casos se observa la presencia
de hematita, maghemita y gibsita, minerales típicos de este tipo de suelos fuerte-
mente meteorizados (Schaefer et al., 2008). Es frecuente que los ferralsoles con-
tengan cantidades variables de goetita (α-FeOOH), de hecho, la distinta gama de
color que presentan estos suelos (rojo, marrón o amarillo) es debida a las distin-
tas proporciones de hematita y goetita. Si las condiciones ambientales del suelo
son favorables también es posible encontrar ferrihidrita, un nanomineral de hierro
pobremente cristalino y relativamente abundante, aunque difícil de distinguir en
sistemas naturales mediante XRD. En el difractograma de la ferrihidrita se pue-
den observar normalmente las dos bandas características para este tipo de mineral
(Janney et al., 2000), aunque en el difractograma del presente trabajo únicamente
se aprecia la primera banda a ∼ 35 grados (2θ) y la segunda banda a ∼ 60 gra-
dos (2θ) queda fuera de escala. Se puede observar que se trata de un compuesto
amorfo, con picos más anchos debido a la baja cristalinidad del óxido, además de
al pequeño tamaño de los cristales. También es frecuente la existencia de caolinita
en ferralsoles, aunque no se distingue en los difractogramas del suelo. La caolinita
es un mineral compuesto por capas en las que existen tetraedros de SiO4 unidas a
octaedros de Al2O3 (Brigatti et al., 2006).
2.4.3. Fluorescencia de rayos X
2.4.3.1. Espectrómetro de rayos X
Los espectros de rayos X característicos se obtienen cuando se irradia una
muestra con un haz de radiación X de longitud de onda sucientemente corta.
Las intensidades de los rayos X uorescentes resultantes son casi 1000 veces más
bajas que la de un haz de rayos X obtenido por excitación directa con electrones
(Ginder-Vogel y Sparks, 2010). Este método de uorescencia requiere de tubos de
rayos X de alta intensidad, de unos detectores muy sensibles y de sistemas ópticos
de rayos X adecuados.
Cuando se irradia con un haz de rayos X una muestra de composición descono-
cida, esta emitirá las radiaciones características de los elementos que la componen.
Si se identica la longitud de onda o energía de cada una de estas radiaciones
características, se podrá conocer los elementos que componen la muestra, y si se
miden sus intensidades, se podrán conocer sus respectivas concentraciones.
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La espectrometría de uorescencia de rayos X (X-ray uorescence, XRF) de
dispersión de energías surge de la utilización de semiconductores, principalmente
de silicio y litio, como detectores de los rayos X. La relativamente elevada resolución
de estos (entre 160180 eV) permite descomponer el espectro de uorescencia en
sus componentes monocromáticas en función de la diferencia entre sus energías, de
modo que el propio detector actúa como agente separador. En este caso, el detector
recibe el espectro total emitido por todos los elementos de la muestra a la vez. Para
cada fotón de rayos X incidente, el detector genera un impulso eléctrico cuya altura
será proporcional a la energía del fotón. El valor que se obtiene es el contenido total,
sin tener en cuenta su estado químico (oxidación, enlaces, cristalinidad).
Entre las ventajas de la uorescencia de rayos X destaca que su campo de apli-
cación incluye todos los elementos de número atómico mayor que 4. Su simplicidad
reside en que el espectro de emisión de rayos X es muy sencillo de obtener y de
interpretar, puesto que la posición de las líneas no depende del tipo de compuesto
del elemento a analizar ni del estado físico que presente la muestra. Las interferen-
cias espectrales son relativamente poco frecuentes, aunque hay que considerar los
posibles efectos de matriz que pueden suponer efectos de absorción y de refuerzo
de las líneas analíticas.
Los análisis se llevaron a cabo en los Servicios Generales de la Universidad de
Santiago de Compostela con dos espectrómetros de uorescencia de rayos X de
emisión de energía. Constan de un generador de rayos X con ánodos primarios de
Mo y Ag (éste con ánodos secundarios de pirograto y hierro acoplados). Los de-
tectores multielementales son semiconductores de Si(Li) refrigerados en N2 líquido.
Se determinan con ánodo secundario de pirograto los elementos químicos Al y Si,
con el ánodo secundario de hierro los elementos Ca y Ti y para el resto de elementos
(Fe y Mn) se usa un ánodo de molibdeno. El tiempo de medida es de 5 a 10 minu-
tos, según el tipo de determinación. Para la cuanticación de las concentraciones
se realizaron calibraciones previas con materiales de referencia certicados.
Tabla 2.2: Composición de las muestras de suelo ferrálico determinada me-
diante uorescencia de rayos X.
(g/kg) Al Si Ca Ti Mn Fe
Ap1 94 33 1,5 44 1,2 193
Bw1 102 23 0,2 47 0,9 209
En la tabla 2.2 se recogen los resultados de la XRF para los dos horizontes
del suelo ferrálico. Se observa una alta concentración de hierro y aluminio, siendo
mayor la concentración de estos elementos en el horizonte más profundo, lo que
concuerda con lo esperado según las extracciones selectivas (tabla 2.1). Existe una
presencia importante de titanio, cuyos óxidos minerales están implicados en proce-
sos de adsorción de cationes y aniones. (Bourikas et al., 2001; Dutta et al., 2004;
Ridley et al., 2009; Bouby et al., 2010)
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2.4.3.2. Fluorescencia de rayos X con energía de sincrotrón
Cuando se utiliza un sincrotrón como fuente de energía de rayos X, el haz se
encuentra más focalizado y es más intenso que el de los tubos de rayos X con-
vencionales, lo que permite obtener una sensibilidad mucho mayor para detectar
elementos presentes en concentraciones muy bajas (Pérez-López et al., 2011). Esta
técnica se ha convertido en una de las más utilizadas para determinar la composi-
ción y distribución elemental en muestras como minerales, suelos o sedimentos. La
energía de sincrotrón y su utilización para el análisis de la especiación supercial
en suelos y óxidos minerales se explicará con más detalle en el capítulo 3.
Las medidas se llevaron a cabo en la línea BM25A del European Synchrotron
Radiation Facility en Grenoble (ESRF, Francia). Esta línea posee un monocroma-
dor de Si que permite ajustar la energía en el intervalo de 545 keV para conseguir
unas condiciones óptimas de excitación de los elementos presentes en las muestras.
La energía de excitación en este experimento se jó a 20 keV y el haz se focalizó
en un área de 5 µm x 5 µm. Para tratar los datos del espectro de XRF se usó el
software PyMCA (Solé et al., 2007). Los resultados se muestran en la gura 2.9.
Figura 2.9: Elementos detectados mediante uorescencia de rayos X con
energía de sincrotrón. (A) Horizonte Ap1 y (B) Horizonte Bw1.
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Los dos picos de mayor intensidad que aparecen en la zona del espectro situada
en torno a los 7 keV quedan perfectamente denidos si se introduce el hierro como
elemento constituyente en la base de datos del software de ajuste del espectro. A
valores de energía cercanos a 5 keV aparecen con cierta intensidad los picos de
titanio, mientras que en torno a 12 keV se observa un pico debido al arsénico.
Esta presencia de arsénico en las muestras se podría atribuir a una contaminación
antropogénica o a la existencia de minerales que contienen este elemento, como la
escorodita (FeAsO4) o la arsenopirita (FeAsS), si bien atendiendo a la intensidad
del pico su concentración será muy baja.
2.4.4. Microscopía electrónica
La microscopía electrónica de barrido (scanning electron microcospy, SEM) es
una de las técnicas más empleadas para la toma de imágenes de supercies sólidas.
La resolución se encuentra normalmente en torno a la escala micrométrica, aunque
algunos aparatos pueden alcanzar una resolución nanométrica. Con las imágenes
obtenidas se pueden llegar a conocer la morfología y la topografía supercial de las
muestras.
El SEM emplea un haz electrónico focalizado para hacer un barrido de la mues-
tra con una energía que va desde cientos de eV hasta keV. El haz de electrones se
concentra mediante una o dos lentes convergentes para conseguir un tamaño de
haz entre 0,4 y 5 nm. El haz se desplaza sobre la muestra realizando un barrido en
las direcciones X e Y, de tal modo que la posición en la que se encuentra el haz
en cada momento coincide con la aparición de brillo, proporcionalmente a la señal
emitida, en un determinado punto de una pantalla. El intercambio de energía entre
el haz de electrones y la muestra produce una emisión de electrones y radiación
electromagnética, que se detecta para producir la imagen.
La señal de electrones secundarios se forma en una delgada capa supercial,
del orden de 50 a 100 Å. Al ser grande el número de electrones emitido se puede
establecer un buen contraste. Por otra parte, al ser electrones de baja energía,
menos de 50 eV, pueden ser desviados fácilmente de su trayectoria emergente inicial
y se puede obtener información de zonas que no están a la vista del detector. Esta
particularidad es fundamental para otorgar a esta señal la posibilidad de aportar
información en relieve.
En cuanto a la señal de electrones retrodispersados, su principal utilidad reside
en que su emisión, que se debe a choques de tipo elástico y por tanto con energía del
mismo orden que la de los electrones incidentes, depende fuertemente del número
atómico de la muestra. Esto implica que dos partes de la muestra que tengan
distinta composición se revelan con distinta intensidad aunque no exista ninguna
diferencia de topografía entre ellas. Los electrones retrodispersados salen de la
muestra en mayor cantidad en las direcciones próximas a la de incidencia, por lo
que su detección se hace mejor en las proximidades del eje de incidencia.
28 Capítulo 2. Caracterización
Finalmente, los rayos X que se generan en una muestra sometida a bombardeo
electrónico permiten identicar los elementos presentes y establecer su concentra-
ción mediante un detector de energía dispersada (electron dispersive spectroscopy,
EDS). Cuando una haz electrónico sucientemente acelerado incide sobre la su-
percie de un sólido, se produce la ionización de los átomos presentes y se libera
energía debido a saltos electrónicos. Esta energía se maniesta de dos formas: elec-
trones Auger o rayos X y es única para cada elemento. Cuando se representa la
intensidad de esta radiación electromagnética frente a su energía, se obtiene un
espectro de rayos X constituido por una serie de picos de intensidad variable a los
que se denomina rayos X característicos, que está superpuesto a un fondo continuo
de menor intensidad (rayos X continuos).
La microscopía de trasmisión electrónica (transmission electron microscopy,
TEM) se basa en los mismos principios que el microscopio óptico, pero, al igual que
ocurre en SEM, en lugar de luz se usan electrones. La resolución de un microscopio
óptico tiene la limitación de la longitud de onda de la luz, mientras que con los
electrones podemos alcanzar resoluciones desde nm a Å. Por este motivo, el TEM
es una herramienta imprescindible en el estudio de minerales, bacterias y otras
muestras medioambientales.
Los electrones se concentran mediante lentes electromagnéticas en un haz no,
pasando a través de la muestra. Los materiales más densos dispersan los electrones,
de tal forma que no atraviesan la muestra para producir la imagen. Cuando el
material es menos denso permite que lo atraviesen más electrones. Después de
atravesar la muestra, los electrones que no han sido dispersados chocan con una
pantalla uorescente produciendo una imagen ensombrecida, estando la mayor o
menor oscuridad relacionada con la densidad del material.
Algunos TEM de última generación tienen capacidad para hacer estudios con
una resolución subnanométrica (Wigginton et al., 2007). Al igual que ocurría en el
SEM, los TEM acoplados a EDS permiten cuanticar la composición de un área
de pocos nanómetros mediante el análisis de los rayos X producidos (Rick y Arai,
2011).
Se obtuvieron las imágenes tanto de los óxidos e hidróxidos de hierro y aluminio
como del suelo ferrálico en los Servicios Generales de la USC con un microscopio
electrónico de transmisión Philips CM y un microscopio de barrido FESEM Zeiss
Ultra Plus (gura 2.10). En la imagen de la ferrihidrita se pueden observar las
nanopartículas, siendo imposible dilucidar la forma de un único cristal debido a que
están fuertemente agregados. Esta agregación puede ser debida al envejecimiento
que se lleva a cabo en la síntesis, que provoca una fusión gradual de las partículas
(Burleson y Penn, 2006). El tamaño de la ferrihidrita, 15 nm, es característico
de este óxido mineral (Janney et al., 2000). En cambio, en la hematita se puede
apreciar una forma laminar de las partículas, cuyos cristales tienen además una
estructura hexagonal y con un tamaño ∼ 120 nm, muy superior a los de ferrihidrita.
Esta morfología es debida al tipo de síntesis que se llevó a cabo (Schwertmann y
Cornell, 1991). La gibsita posee unas partículas con forma pseudohexagonal con un
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(a) Imagen TEM de ferrihidrita (b) Imagen TEM de partículas de gibsita
(c) Imagen SEM de goetita (d) Imagen SEM de hematita
Figura 2.10: Imágenes del microscopio electrónico de los materiales de re-
ferencia
tamaño ∼ 160 nm, mientras que la goetita está formada por partículas de tamaño
∼ 120 nm con una estructura acicular (Antelo, 2004).
Las imágenes de las muestras de suelo ferrálico se muestran en la gura 2.11. Se
observa un aspecto similar en las partículas de ambas muestras, con la formación
de aglomerados y la existencia de bastante variabilidad en el tamaño de las partí-
culas. Además, no se aprecia una morfología denida en las partículas de suelo, al
contrario que sucedía en los óxidos cristalinos, lo que pone de maniesto la hetero-
geneidad del mismo. Al realizar una distribución de tamaños se obtiene una media
de 45 nm para la muestra Ap1 y 60 nm para la muestra Bw1, tamaños típicos de
goetitas sintéticas (Kosmulski et al., 2004).
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(a) Imagen SEM de la muestra Ap1 (b) Imagen SEM de la muestra Bw1
Figura 2.11: Imágenes del microscopio electrónico de las muestras del suelo
ferrálico
2.4.5. Área supercial reactiva
Es el área por unidad de masa del material y se suele expresar normalmente
en m2/g. El área supercial es un parámetro fundamental en el estudio de las
interfases sólido/disolución, por lo que una buena medida de la misma es clave
para los estudios que implican procesos de adsorción y disolución. El área supercial
reactiva A (m2/g) y el diámetro de partícula d (m) están relacionados en partículas





en donde ρ es la densidad (g/m3). Esto quiere decir que existirá una relación inversa
entre el tamaño de partícula y su área supercial (Hiemstra y van Riemsdijk, 2009).
El método BET (Brunauer, Emmett, y Teller, 1938) es el que se utiliza normal-
mente para medir el área supercial. Consiste en la medida de la cantidad de gas
adsorbido o desorbido sobre la supercie del sólido. Para llevar a cabo la medida
mediante este método, las moléculas de gas que se encuentran previamente en el
sólido deben ser eliminadas de la supercie. Seguidamente, la muestra se enfría a
vacío hasta una temperatura de 77 K, temperatura de ebullición del N2 líquido. El
gas que se va a adsorber (normalmente N2, aunque también puede ser Ar o Kr) se
introduce gradualmente en el sistema. Después de cada adición, se deja equilibrar
la presión y se calcula la cantidad de gas adsorbido. Relacionando la cantidad de
gas adsorbido sobre el sólido con la presión relativa, P/P0 (siendo P la presión
parcial del adsorbato y P0 su presión de vapor en el equilibrio), se puede calcular el
área supercial de la muestra. Este método se basa en el cálculo de la cantidad de
gas necesario para formar una monocapa en el sólido, obteniendo el área supercial
a partir del área ocupada por cada molécula de gas.
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Hay que tener en cuenta que cuando el material es muy poroso, las moléculas de
gas se pueden adsorber y difundir en los poros, provocando una medida errónea del
área supercial (Davis y Kent, 1990). Además, en nanopartículas que se agregan en
grandes clústeres porosos los valores obtenidos mediante BET pueden subestimar
el área supercial especíca. Otro problema es la fuerte deshidratación a la que
es sometida la muestra durante el proceso de medida. Por ello, las partículas del
orden de unos pocos nanómetros de diámetro, en seco poseen una mayor área de
contacto entre ellas, provocando una disminución en el valor del área supercial
como en el caso de la ferrihidrita (Dzombak y Morel, 1990).
Por todo lo anterior, la medida del área supercial en un sistema tan hetero-
géneo como un suelo sirve únicamente como valor de referencia. Este valor es una
media de las áreas superciales que aportan cada uno de los componentes o fraccio-
nes al conjunto del suelo. Dependiendo de la naturaleza del material, es posible que
se esté sobreestimando o subestimando dicho valor, afectando a los estudios poste-
riores. Por ejemplo, las arcillas minerales contribuyen en una cierta proporción al
valor del área supercial, sin embargo, puede que debido a su baja reactividad no
se vean involucradas en los procesos de adsorción que tienen lugar en el suelo. Por
otro lado, es posible que la materia orgánica enmascare parte del área supercial
de la fracción mineral (Kaiser y Guggenberger, 2003), con lo cual la reactividad de
esta fracción se ve modicada.
En este trabajo se determinó el área supercial especíca de los dos horizontes
del suelo ferrálico y de los óxidos de referencia mediante el método BET. Las
medidas se llevaron a cabo en un equipo ASAP 2000 Micromeritics del Instituto
de Cerámica de la USC.
Los resultados de la medida se presentan en la tabla 2.3. Los valores de área
supercial obtenidos para las muestras del suelo ferrálico se encuentran dentro
del intervalo esperado para este tipo de suelo, entre 4090 m2/g (Fontes y Weed,
1996). Para la hematita, el valor obtenido se encuentra dentro de lo esperado para
hematitas cristalizadas a temperaturas ≤100oC. Los valores típicos se encuentran
en el intervalo 1090 m2/g dependiendo del tamaño de partícula y de la morfología.
Suponiendo una forma más o menos esférica (hexagonal en nuestro caso) y siendo
obtenida mediante hidrólisis de Fe3+ a una temperatura cercana a los 100oC, el
valor de 11 m2/g obtenido en este trabajo se ajusta bastante bien a los valores de
área supercial obtenidos en trabajos previos mediante adsorción de N2, adsorción
de H2O y calculada a partir del tamaño del cristal (Cornell y Schwertmann, 1996).
El valor obtenido para la ferrihidrita se encuentra dentro del intervalo típico
determinado experimentalmente de 200350 m2/g. Sin embargo, los valores teóricos
(Dzombak y Morel, 1990) suelen ser superiores, en torno a 600700 m2/g. Los
motivos de estas diferencias pueden ser debidos a que la técnica BET subestima
el área supercial al no poder penetrar el N2 en los nanoporos de óxidos poco
cristalinos (Dzombak y Morel, 1990) y, como ya se ha comentado anteriormente, a
la deshidratación a la que es sometida la muestra durante el proceso de medida.
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Los valores de área supercial encontrados para la goetita y gibsita sintetizadas
se encuentran dentro del intervalo esperado para cada mineral. Entre 30 y 100 m2/g
para la goetita, cuya variabilidad es debida al método de síntesis y a la velocidad de
adición de base (Antelo, 2004), y entre 10 y 100 m2/g para la gibsita (Karamalidis
y Dzombak, 2010).
Tabla 2.3: Área supercial de los materiales de referencia y de las muestras
del suelo ferrálico determinada mediante BET
Muestra A (m2/g) Referencias
Ferrihidrita 229 Antelo et al. (2010)
Hematita 11 presente trabajo
Goetita 67 Iglesias et al. (2010)
Gibsita 61,5 Antelo et al. (2009)
Ap1 54,9 presente trabajo
Bw1 59,5 presente trabajo
Para solventar los inconvenientes citados previamente en relación con las medi-
das del área supercial reactiva de muestras naturales, se aplicará un nuevo método
desarrollado por Hiemstra et al. (2010). Este método, que se verá con más detalle
posteriormente (capítulo 5), consiste en una extracción con bicarbonato sódico para
determinar el área supercial reactiva de los óxidos presentes en el suelo mediante
la aplicación del modelo de complejación supercial.
2.4.6. Comportamiento ácido-base
Los suelos ricos en partículas que poseen propiedades superciales anfóteras
(su carga supercial varía en función de las condiciones ambientales), como es
el caso de los ferralsoles, se consideran suelos de carga variable. Al igual que en
los óxidos minerales, el término carga variable se utiliza para describir suelos que
poseen grupos superciales reactivos cuya carga varía en función del pH y fuerza
iónica. Tales grupos pueden ir desde los grupos carboxílicos, fenólicos y amino de
la materia orgánica natural hasta los grupos hidroxilo superciales característicos
de los óxidos de hierro y aluminio. Estos grupos hidroxilo se encuentran también
en algunos losilicatos como la caolinita.
La carga variable se desarrolla en los grupos superciales como consecuencia de
la adsorción o desorción de iones que constituyen la fase sólida (como H+) y también
debido a la adsorción o desorción de iones que no constituyen parte del sólido (como
Cu2+,PO3−4 ). En medio ácido la supercie de los óxidos minerales estará cargada
positivamente, mientras que las supercies de losilicatos con carga permanente
o de la materia orgánica natural están cargadas negativamente en la mayoría de
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condiciones ambientales. Es por ello que los suelos se consideran sistemas con una
distribución heterogénea de la carga en los que cada fracción aporta una carga
particular al sistema. Este es el caso de los ferralsoles, así como de la mayoría de
suelos minerales.
El punto de carga cero (point of zero charge, PZC), que se dene como el pH
al cual la carga supercial se hace nula, es uno de los parámetros más útiles que se
puede determinar para describir supercies de carga variable y es característico de
cada óxido mineral (Stumm, 1992). A valores de pH superiores al PZC existirá una
carga neta negativa sobre la supercie, mientras que a valores de pH por debajo
del PZC la carga neta será positiva (Sparks, 2003).
Dentro de los métodos más empleados para la determinación del punto de
carga cero en suelos y supercies de carga variable se encuentra la realización
de valoraciones potenciométricas (Appel et al., 2003; Peacock y Sherman, 2004;
Rahnemaie et al., 2006; Gustafsson et al., 2009; Shuai y Zinati, 2009). Estas se
llevan a cabo en un electrolito inerte a distintas fuerzas iónicas, de tal forma que el
punto común de intersección de las curvas de carga se dene como el PZC (Dzombak
y Morel, 1990). Otro método para determinar el PZC es la adsorción no especíca
de iones, que mide las variaciones en la adsorción electrostática de un catión y
anión mediante cambios en las actividades de H+ y OH− (Marcano-Martinez y
McBride, 1989). También es posible determinar el PZC basándose en la movilidad
de partículas cargadas en un campo eléctrico (Findlay et al., 1996).
En el caso de las muestras de suelo analizadas en este trabajo, es de esperar
que su carga supercial sea debida principalmente a la presencia de óxidos de
hierro y aluminio. Tal como se indicó anteriormente, dependiendo del pH al que
nos encontremos, estos óxidos podrán presentar una carga positiva, negativa o
incluso nula sobre la supercie mineral. En ocasiones es necesario tener en cuenta
la carga debida a otros componentes presentes en el suelo, como la materia orgánica
o arcillas minerales.
El PZC de las muestras Ap1 y Bw1 se determinó mediante valoraciones poten-
ciométricas usando el montaje que se muestra en la gura 2.12. Dichas valoraciones
se controlaron de forma automática por medio de un programa que regula el vo-
lumen de adición a través de una bureta automática Crison, microBU2031. El
potencial se midió con el electrodo de vidrio combinado Radiometer GK2401C,
conectado a un pHmetro Crison, micropH 2002. Dicho electrodo fue calibrado pre-
viamente con tampones de pH Crison 4, 7 y 9.
El montaje de la gura 2.12 consiste en una célula de valoración Crison de 100
mL con cierre hermético y camisa termostatable conectada a un termostato Haake
FE2, que permite mantener una temperatura de 25, 0± 0, 1oC. El cierre de la célula
consta de una serie de oricios para la sonda de temperatura Crison, el electrodo de
vidrio combinado, un capilar a través del cual se añaden las disoluciones valorantes y
un capilar para la entrada de N2. Para asegurar en todo momento la homogeneidad
de la suspensión, se mantiene agitación constante mediante un agitador magnético
Hanna Hi 190.
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Figura 2.12: Montaje empleado para realizar las valoraciones potenciomé-
tricas.
Para realizar las valoraciones potenciométricas se prepararon 50 mL de suspen-
sión de suelo con una concentración de 5 ó 10 g/L en KNO3 0,01 M, y se mantuvo
un burbujeo de N2 durante 12 h antes de la valoración así como durante la misma
para evitar la carbonatación. La eliminación del CO2 del sistema mediante burbu-
jeo de N2 resulta fundamental ya que, al adsorberse sobre la supercie en forma
de bicarbonato, aumenta la carga supercial negativa y disminuye el PZC (Villa-
lobos y Leckie, 2000; Antelo, 2004; Arai et al., 2004). Inicialmente, se acidica la
suspensión hasta un pH cercano a 4 y seguidamente se valora con KOH 0,1 M
hasta alcanzar un pH de 10-11. Posteriormente, se valora con HCl 0,2 M en sentido
inverso hasta alcanzar el pH inicial de 4, comprobando así la reversibilidad de la
curva de valoración. Se añade entonces la cantidad de electrolito inerte necesaria
para cambiar la fuerza iónica y se deja equilibrar la suspensión durante 10 minutos.
Se realizan de nuevo valoraciones con KOH y HCl a la nueva fuerza iónica hasta
volver a alcanzar un pH de 4. Las fuerzas iónicas de trabajo comprenden el interva-
lo entre 0,01-0,5 M. Las disoluciones de KOH y HCl fueron valoradas previamente.
Los experimentos se realizaron por duplicado para comprobar la reproducibilidad.
Los pares de valores volumen-potencial que se obtienen en cada valoración
serán transformados en curvas de mmoles de valorante-pH. Para ello, el potencial
se tranforma en pH mediante la ecuación de Nernst (ecuación 2.3) aplicada en cada
punto (Linder et al., 1984). Los valores del potencial estándar, E0, y del factor de
Nernst, s, se calculan a partir del calibrado del electrodo de vidrio.
E = E0 + s · log[H+] (2.3)
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Se puede determinar la carga Q (mol/kg) para una determinada cantidad de
suelo a partir de balances de masa según la ecuación:
Q =
CA − CB − [H+] + [OH−]
a
= {SOH+2 } − {SO
−} (2.4)
donde CA y CB son las concentraciones de ácido y base añadidos en cada punto,
respectivamente; [H+] y [OH−] son las concentraciones de protón e hidroxilo calcu-
ladas a partir de la medida del pH; a es la concentración del sólido en la suspensión
en kg/L; y {} representa la concentración de los grupos superciales en mol/kg.
Es necesario realizar correcciones en estas curvas de carga debido al consumo
de ácido o base por parte del electrolito, sobre todo a valores de pH extremos.
Por ello, se realizan valoraciones del electrolito empleado a las distintas fuerzas
iónicas de trabajo barriendo el mismo intervalo de pH que en las valoraciones de
las suspensiones de suelo. De esta manera, haciendo los balances de masa y restando
los valores obtenidos para el electrolito punto a punto en las curvas de carga del
suelo, se obtienen las curvas corregidas.
En caso de poseer un valor de área supercial del sólido, se puede calcular
la densidad de carga protónica supercial, σH (C/m2), a partir de las curvas de




= F (ΓH+ − ΓOH−) (2.5)
donde F es la constante de Faraday, S es el área supercial del suelo (m2/kg), y
ΓH+ y ΓOH− son las densidades de adsorción experimentales de los iones H+ y
OH− (mol/m2) (Dzombak y Morel, 1990).
Se realizaron las valoraciones potenciométricas para determinar el PZC de he-
matita, ferrihidrita, goetita y gibsita y obtener las correspondientes curvas de carga
(gura 2.13). Como se puede observar, el PZC de la ferrihidrita (8,7) se encuentra
dentro de los valores típicos para este compuesto (Antelo et al., 2010; Kosmulski,
2011), así como el de la hematita (Christl y Kretzschmar, 1999), goetita (Iglesias et
al., 2010; Kosmulski, 2011) y gibsita (Antelo et al., 2009; Karamalidis y Dzombak,
2010).
En la gura 2.14 se pueden ver las curvas de carga de los dos horizontes del sue-
lo ferrálico obtenidas mediante las valoraciones potenciométricas. En el horizonte
superior, Ap1, es difícil determinar el PZC, ya que no se observa un punto de corte
denido entre las distintas curvas de carga. Suponiendo que existe una separación
menor en dichas curvas a medida que nos desplazamos a valores de pH menores,
se puede pensar que el valor del PZC estará a pH ≤ 4. La muestra Bw1 presenta,
sin embargo, un comportamiento ácido-base típico de los óxidos de hierro, con un
PZC en torno a 9. Este valor es similar al encontrado para distintos óxidos de hie-
rro, como en el caso de la goetita que posee un PZC de 9,3 (Kosmulski, 2011), la
hematita con PZC superior a 9 (Christl y Kretzschmar, 1999), o la ferrihidrita con
valores de PZC entre 7 y 9 (Dzombak y Morel, 1990; Trivedi et al., 2003; Antelo
et al., 2010).
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Figura 2.13: Curvas de carga de los óxidos (A) Hematita; (B) Ferrihidrita;
(C) Goetita y (D) Gibsita a distintas fuerzas iónicas.  0, 5 M; 4 0, 1 M;
# 0, 01 M excepto goetita, donde  0, 1 M; 4 0, 02 M; # 0, 005 M.
Figura 2.14: Curvas de carga del suelo en KNO3 a distintas fuerzas iónicas.
 0, 5 M; ♦ 0, 2 M; 4 0, 1 M; # 0, 01 M.
Las diferencias observadas entre las curvas de carga de los dos horizontes se pue-
den atribuir a una mayor presencia de materia orgánica en el horizonte superior
Ap1 que, si bien no es excesivamente alta, supone tres veces la cantidad presente
en el horizonte Bw1 (tabla 2.1). Las curvas de carga en las que no aparece un
punto de carga cero son indicativas de fracciones con una presencia signicativa de
materia orgánica, aunque también pueden indicar la presencia de arcillas minerales
como la caolinita y óxidos de manganeso que presentan PZC a valores de (pH < 4)
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(Chorover y Sposito, 1995). Parece claro, por tanto, que existe una contribución
importante de alguna de estas fracciones en el comportamiento ácido-base del ho-
rizonte Ap1. El comportamiento ácido-base del horizonte Bw1 viene determinado,
sin embargo, por la presencia mayoritaria de óxidos de hierro y aluminio.
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Análisis de la estructura y
complejación supercial del suelo
ferrálico mediante absorción de
rayos X
Es dudoso que el género humano logre
crear un enigma que el mismo ingenio
humano no resuelva.
Edgar Allan Poe
Resumen: En el presente capítulo se describe la estructura de los
complejos superciales de arsénico y molibdeno que se forman en el
proceso de adsorción sobre el suelo ferrálico, así como la distribución
de los óxidos de hierro presentes en cada horizonte.
3.1. Introducción
Cuando se habla de la espectroscopía de absorción de rayos X (X-ray absor-
ption spectroscopy, XAS) se hace referencia al proceso en el cual los rayos X son
absorbidos por un átomo a energías cercanas o superiores a las energías de enla-
ce de dicho átomo. La técnica XAS se basa en la variación de la probabilidad de
absorción de rayos X por un átomo debida al estado químico y físico del mismo.
La absorción de rayos X es una de las técnicas espectroscópicas que se ha estado
empleando durante los últimos años para determinar la especiación y la estructura
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local de diversos elementos en suelos (Ajiboye et al., 2008; Strawn y Baker, 2009;
Rick y Arai, 2011) y muestras minerales (Bargar et al., 1998; Khare et al., 2005;
Arai y Fuller, 2012). Sin duda, uno de los motivos del aumento del uso de esta
técnica aplicada a muestras medioambientales es el desarrollo de la energía de
sincrotrón.
Aunque la absorción de rayos X ya se conocía previamente, proporcionando
resultados prometedores, no fue hasta el posterior desarrollo de la energía de sin-
crotrón cuando se empezó a tener en cuenta. El acrónimo XAS implica tanto la
espectroscopía XANES (X-ray absorption near edge structure) como la EXAFS
(extended X-ray absorption ne structure). La técnica XANES se usa para deter-
minar la valencia y la coordinación de un determinado elemento, mientras que la
espectroscopía EXAFS se puede usar para determinar la estructura molecular local
de un elemento en una muestra.
La radiación de sincrotrón es más brillante y más intensa que la de los tubos de
rayos X convencionales permitiendo, por tanto, realizar análisis de contaminantes,
elementos traza o nutrientes en muestras medioambientales muy complejas al poder
focalizar el haz en áreas muy pequeñas y a muy bajas concentraciones. Las técnicas
de sincrotrón en el espectro XANES y EXAFS se presentan como herramientas para
conocer la especiación de diversos elementos en suelos y sedimentos.
Un ejemplo es la técnica XANES en el bordeK del Fe (7112 eV), que es sensible
al estado de oxidación del hierro, pero también proporciona información acerca del
entorno de coordinación y químico de dicho elemento. Varios estudios demuestran
que el XANES en el borde K del Fe se puede usar para identicar y cuanticar
diferentes minerales de hierro en rocas y vidrios (Bajt et al., 1994; Delaney et al.,
1998; Dyar et al., 2001; Bonnin-Mosbah et al., 2002) y también en suelos (La Force
y Fendorf, 2000). En otro estudio realizado por Borch et al. (2007), en el que
utilizan la espectroscopía EXAFS en el borde K del Fe, identicaron vivianita
[Fe3(PO4)2 · nH2O] y otros minerales producidos durante la reducción microbiana
de ferrihidrita. Voegelin et al. (2007) estudiaron la especiación de arsénico en suelos
mediante técnicas de XAS. Para ello analizaron los extractos con oxalato de las
muestras de suelo empleando la espectroscopía XANES y EXAFS. De esta forma
averiguaron que el arsénico se encontraba mayoritariamente como As(V) y asociado
a óxidos de hierro, mientras que la adsorción en óxidos de aluminio y manganeso
era despreciable.
Estudios como los mencionados anteriormente proporcionan información valiosa
acerca de muchos de los procesos químicos que tienen lugar en la interfase sólido-
disolución, además de proporcionar datos importantes sobre la especiación y la
distribución espacial de especies químicas tanto de interés medioambiental como
económico.
El hierro es un componente mayoritario en los suelos ferrálicos, por lo que
su distribución y especiación son claves en los procesos que se llevan a cabo en
este tipo de suelos, afectando al destino de nutrientes (Gunnars et al., 2002) y
contaminantes (Inskeep et al., 2004). En el presente trabajo se utilizó la técnica de
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absorción de rayos X con radiación de sincrotrón para estudiar la distribución del
Fe y la especiación de varios aniones (arseniato y molibdato) en los dos horizontes
de un suelo ferrálico. El estudio se llevó a cabo en las muestras de suelo natural
y con los aniones adsorbidos, además de analizar varios óxidos de hierro que se
utilizaron como compuestos de referencia.
3.1.1. ¾Qué es un sincrotrón?
La radiación de sincrotrón se basa en el hecho de que electrones viajando a
velocidades cercanas a la de la luz en una órbita circular emiten radiación electro-
magnética tangencialmente a su órbita. La radiación emitida y las consiguientes
ondas electromagnéticas intereren, proporcionando un amplio rango de energías.
Las instalaciones que se encargan de acelerar los electrones y mantenerlos en
movimiento circular son los llamados sincrotrones. Normalmente, son estructuras
en forma de donut formadas por un anillo de almacenamiento, protegido de la
radiación, y las denominadas líneas de haz o beamlines (BM) situadas tangen-
cialmente alrededor del anillo. Los electrones son introducidos inicialmente en un
acelerador circular denominado booster a través de un linac o acelerador lineal,
como se puede observar en la gura 3.1. Posteriormente, los grupos de electrones
son enviados al anillo de almacenamiento, en donde se mantienen circulando y
produciendo la radiación de sincrotrón.
Figura 3.1: Esquema de un sincrotrón.
Una de las características fundamentales que distinguen la radiación de sincro-
trón del resto de métodos de obtención de rayos X es su mayor intensidad, además
de una mayor sensibilidad para seleccionar la energía deseada. Es por ello que pue-
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de entenderse la historia y el desarrollo de la espectroscopía de absorción de rayos
X paralelamente al desarrollo de la radiación de sincrotrón.
3.1.2. El fenómeno de la absorción de rayos X
La energía de los rayos X varía entre los 500 eV y los 50 keV aproximadamente
o, lo que es lo mismo, su longitud de onda varía entre los 25 Å y 0,25 Å. En este
rango de energías, la materia absorbe la luz a través del efecto fotoeléctrico en
el que un fotón de rayos X es adsorbido por un electrón de una capa interna del
átomo (1s, 2p). Para que un nivel electrónico interno participe en la absorción,
la energía de enlace de este nivel debe ser menor que la energía de los rayos X
incidentes. Si la energía de enlace es mayor que la proporcionada por los rayos X,
el electrón no notará perturbación alguna y no se producirá la absorción. Si por
el contrario la energía de enlace es menor que la proporcionada por los rayos X,
el electrón puede que sea desalojado de su nivel cuántico. En este último caso, la
radiación X es destruida, es decir, absorbida, y cualquier energía en exceso de la
energía de enlace electrónico es conferida a un fotoelectrón que es desalojado del
átomo. Si aplicamos este procedimiento a moléculas, líquidos o sólidos dará origen
a la técnica denominada XAS.
Cuando se habla de la absorción de rayos X el principal interés recae en el
llamado coeciente de absorción, µ, que da la probabilidad de que los rayos X se
absorban mediante la ley de Beer:
I = I0e
−µt (3.1)
en donde I0 es la intensidad de rayos X incidente en la muestra, t es el grosor de
la muestra, e I es la intensidad transmitida a través de la muestra, como se ve
en la gura 3.2. El coeciente de absorción µ se puede denir como una función
Figura 3.2: Medidas de absorción de rayos X en modo transmisión.
de energía, con un valor que depende de la densidad de la muestra ρ, del número






La fuerte dependencia de µ con Z y E es una propiedad fundamental de los
rayos X y es la clave para entender su utilidad. Debido a la dependencia con Z4,
los coecientes de absorción para el O, Ca, Fe o Pb se diferencian entre sí varios
órdenes de magnitud. De esta forma, se puede lograr un buen contraste en diversos
materiales para casi cualquier grosor o concentración de la muestra, ajustando la
energía de rayos X.
Cuando los rayos X incidentes tienen una energía igual a la energía de enlace
de un electrón interno se produce un aumento brusco en la absorción: se trata
del borde de absorción o absorption edge, correspondiente a la transición de este
electrón interno hacia el continuo, donde el electrón dejaría de formar parte del
átomo. En XAS, lo que nos interesa es la intensidad de µ en función de la energía,
sobre todo a energías cercanas o justo por encima del borde de absorción. Una
medida XAS es simplemente una medida de la dependencia de µ con la energía
de un electrón de las capas internas de un átomo, en un rango de energías igual o
superior a la energía de enlace del átomo. Debido a que cada átomo posee electrones
internos con una energía de enlace bien denida, podemos seleccionar el elemento
a analizar ajustando la energía de rayos X a un determinado borde de absorción.
Estos bordes de absorción están tabulados y son bien conocidos para los distintos
elementos.
Durante el proceso de absorción, se puede decir que el átomo se encuentra en
un estado excitado, con un hueco en sus niveles electrónicos. Este estado durará
aproximadamente unos pocos femtosegundos, tras lo cual se producirá el decai-
miento al estado fundamental. Aunque este decaimiento no afecta al proceso de
absorción de rayos X, explica algunos modos en los que puede ser llevado a cabo el
experimento de XAS.
Existen dos mecanismos principales para el decaimiento del estado atómico ex-
citado al que da lugar la absorción de rayos X. El primero de ellos es la uorescencia
de rayos X (gura 3.3A), en donde un electrón de un nivel electrónico de mayor
energía llena el hueco, emitiendo rayos X de energía bien denida. Esta energía de
rayos X emitida es característica de cada átomo, pudiendo usarse para identicar
los átomos en un sistema y cuanticar sus concentraciones.
El segundo proceso de relajación electrónica es el efecto Auger (gura 3.3B).
En este caso un electrón de un nivel superior llena el hueco originado y, al mismo
tiempo, es emitido un segundo electrón. En régimen de rayos X duro (> 5 keV),
es más probable que ocurra la uorescencia de rayos X que la emisión Auger, pero
a baja energía o en la región blanda (< 2 keV) predomina este último efecto.
Cualquiera de los dos procesos se puede usar para medir el coeciente de absorción
µ, aunque la uorescencia es el más común.
Por otro lado, también es posible medir en modo transmisión (como se ve en
la gura 3.2). Así, se puede cuanticar la relación entre la energía y el coeciente
de absorción µ(E) en modo transmisión de la siguiente forma:
µ(E) = log(I0/I) (3.3)
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Figura 3.3: Mecanismos de relajación electrónica en la absorción de rayos
X (K, L, M son los niveles de energía del átomo).
o también en modo uorescencia de rayos X (o emisión Auger) como:
µ(E) ∝ If/I0 (3.4)
donde If es la intensidad de uorescencia asociada al proceso de absorción.
Por tanto, se puede decir que los experimentos de XAS se pueden llevar a cabo
en distintos modos, que se distinguen unos de otros en el tipo de partícula que
detectan:
Transmisión: intensidad de rayos X que se transmiten a través de la muestra.
Fluorescencia o Auger: intensidad de uorescencia de rayos X emitida debido
a la absorción de los rayos X incidentes.
Los métodos de uorescencia de rayos X se utilizan preferentemente para ana-
lizar elementos en supercies minerales (Brown et al., 1995). Esto es debido a que
la mayoría de las veces, el elemento de interés no es un componente mayoritario
de la muestra y, por tanto, no se obtiene suciente diferencia en la señal total de
transmisión que atraviesa la muestra a medida que se hace el barrido en el borde de
absorción del elemento. Otro de los motivos por los que se preere la uorescencia
es que, a menudo, los análisis se tienen que llevar a cabo con las muestras jadas
sobre algún soporte (por ejemplo una placa de vidrio) que puede atenuar la señal de
transmisión. Por último, los análisis en modo transmisión dan mejores resultados
si se preparan las muestras de forma que el tamaño de partícula sea menor que
la longitud de onda de absorción. Esto resulta inviable si se pretende analizar las
muestras en su estado natural. Por tanto, para muestras con un tamaño y concen-
tración variable, o donde el elemento de interés se encuentra como elemento traza,
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la técnica de uorescencia de rayos X resulta ser más adecuada (Fendorf et al.,
1994; Manceau et al., 2004).
3.1.3. El espectro de absorción de rayos X
Como se indicó anteriormente, cuando la radiación de rayos X incide sobre una
muestra pueden suceder dos cosas: que dicha energía sea menor que la energía de
enlace de un electrón interno del elemento de interés, y por lo tanto la absorción es
mínima, o que la energía (hν) sea del mismo orden o mayor que la energía de enlace
(Eb). Cuando esto último ocurre (hν ≥ Eb) surgen las transiciones electrónicas a
niveles de energía de enlace desocupados, que son las que participan en el borde de
absorción y dan forma al espectro.
Para la mayoría de los elementos, el borde de absorción tiene forma de escalón,
como se puede ver en la gura 3.4. La característica principal de este borde se debe a
la excitación del fotoelectrón hacia el continuo, lo cual produce un salto abrupto en
la absorción. Dicho borde de absorción puede presentar particularidades en algunos
elementos, como picos aislados, hombros o un pico intenso en la cima del borde que
se denomina white line. Estas características vienen dadas por las diferencias en
la densidad de los orbitales electrónicos desocupados que pueden ser ocupados por
el fotoelectrón excitado.
Figura 3.4: Regiones del espectro de absorción de rayos X en el borde K
del Fe para el FeO.
El cambio en el estado de oxidación de un elemento viene acompañado normal-
mente por un cambio en la simetría, lo que provocará un cambio en las característi-
cas del borde de absorción. Un ejemplo es el caso del Cr hexavalente, cuyo espectro
de absorción presenta un pico aislado sobre 5994 eV, antes del borde (gura 3.5).
Este pico anterior al borde de absorción es lo que se denomina pre-edge o pre-
borde. A pesar de que el pre-borde aparece como un pico aislado, no corresponde
a un proceso distinto sino al propio proceso de absorción, esto es, forma parte del
borde de absorción del Cr(III). Este pico a 5994 eV se puede explicar basándose
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Figura 3.5: Espectros de absorción de rayos X en el borde K del Cr para
compuestos de Cr(VI) y compuestos de Cr(III).
en la conguración electrónica del Cr y los orbitales moleculares. Para que la es-
tructura tetraédrica del [Cr6+O4]2− sea estable, los orbitales vacíos 3d y 4p del Cr
deben hibridar y solaparse con los orbitales 2p del O. En general, las transiciones
electrónicas desde el orbital 1s al 3d no están permitidas por las reglas de selección
(∆l = ±1), pero el Cr(VI) tetraédrico posee orbitales híbridos 3d y 4p, por lo que
dicha transición deja de ser prohibida y se produce como consecuencia este pico a
5994 eV. En cambio, el Cr(III) octaédrico no posee orbitales 3d híbridos, por tanto
la transición no se produce y no se observa el pre-borde característico (gura 3.5).
La intensidad del pico del Cr(VI) a 5994 eV se utilizó para cuanticar las propor-
ciones relativas de Cr(VI) y Cr(III) en muestras medioambientales (Zachara et al.,
2004). Dicha intensidad depende no sólo de la concentración de Cr(VI) en relación
con la de Cr(III), sino que depende también de la simetría del átomo de Cr(VI)
coordinado tetraédricamente.
A medida que la energía aumenta por encima de la energía de enlace, los elec-
trones pueden ser promovidos a niveles no enlazantes y permanecer en las proxi-
midades durante un corto período de tiempo debido al exceso de energía cinética.
En la región que comprende desde el borde de absorción hasta unos 50 eV por
encima del mismo, los electrones son dispersados de forma múltiple por los átomos
vecinos, dando lugar al espectro XANES. Esta zona del espectro es única para cada
elemento, especíca para cada estado de oxidación y su forma viene determinada
por la geometría del complejo (Toor et al., 2005).
En el rango de energías que va de los 50 a los 1000 eV por encima del borde
de absorción, los electrones son expulsados, se retrodispersan de forma simple o
múltiple con uno o varios de los átomos vecinos de su primera o segunda esfera
de coordinación. Este proceso dará lugar al espectro EXAFS. Esta región del es-
pectro se utiliza para determinar características de los enlaces moleculares de los
elementos en muestras minerales y suelos. El espectro EXAFS contiene información
relacionada con el tipo y número de átomos coordinados con el átomo absorbente,
además de sus distancias interatómicas.
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La descripción física básica de las zonas principales del espectro de rayos X
(XANES y EXAFS) es la misma, aunque la interpretación del espectro EXAFS
se puede realizar de una manera más cuantitativa que el XANES, lo que también
implica una mayor complejidad en el tratamiento de datos.
En la gura 3.6A se pueden ver las características de cada región del espectro
de absorción de rayos X para el NiO. A energías por debajo del borde de absorción
(8333 eV) no se producen fotoelectrones (gura 3.6B); en el borde de absorción y a
energías superiores se crea un fotoelectrón (guras 3.6C y 3.6D). Cualquier energía
restante se cede al fotoelectrón en forma de energía cinética.
Figura 3.6: Proceso de absorción de rayos X. (A) Espectro de absorción de
rayos X en el borde K del Ni para el compuesto NiO. (B-D) Átomo de Ni que
absorbe la radiación (círculo gris) junto con cuatro de los seis oxígenos vecinos
(círculos negros). Las ondas fotoelectrónicas producidas por la absorción de
rayos X se representan como círculos concéntricos sobre los átomos de Ni y
O.
Los fotoelectrones se pueden describir como ondas esféricas que se propagan en
torno al átomo absorbente (guras 3.6C y 3.6D). Estas ondas fotoelectrónicas son
dispersadas por los átomos que rodean al átomo absorbente. La fase relativa de las
ondas fotoelectrónicas está determinada por la longitud de onda del fotoelectrón
y por las distancias interatómicas entre el átomo central absorbente y los átomos
que dispersan la radiación, de manera que cuando las ondas de estos no se encuen-
tran en fase (gura 3.6C) se produce un mínimo de absorción. Por otra parte, a
medida que se incrementa la energía de rayos X incidente por encima del borde
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de absorción, se incrementa también la energía cinética y la longitud de onda del
fotoelectrón disminuye. Debido a que la distancia entre el átomo absorbente y los
átomos vecinos permanece invariable, las ondas entrarán progresivamente en fase
(gura 3.6D) (Brown et al., 1995). A medida que aumenta la energía incidente, la
longitud de onda del fotoelectrón disminuye y la suma de las ondas fotoelectrónicas
y las dispersadas oscila con una periodicidad que está relacionada con la media de
las distancias entre el átomo absorbente y los átomos vecinos.
Según lo comentado anteriormente, sólo se requiere orden a corta distancia para
que aparezcan las oscilaciones en el espectro EXAFS. Esto permite que se pueda
emplear en el estudio de sistemas poco cristalinos (no existe orden a larga distancia)
y en los que, por lo tanto, no sería posible emplear la técnica de difracción de rayos
X.
La señal EXAFS se dene como el conjunto de oscilaciones del coeciente de





donde µ(E) es el coeciente de absorción medido, µ0(E) es una función que repre-
senta la absorción de un átomo aislado, y ∆µ0(E) el salto en el borde de absorción
que se está midiendo. Las ecuaciones de EXAFS se pueden entender mejor en tér-
minos del comportamiento ondulatorio del fotoelectrón generado en el proceso de
absorción. Por ello, es normal hacer la transformación de la energía de rayos X







donde E0 es la energía en el borde de absorción, m es la masa del electrón y ~ es la
constante de Planck reducida. Al hacer la transformación anterior se obtiene enton-
ces χ(k), que son las oscilaciones en función del número de onda del fotoelectrón.
Como se puede observar en la gura 3.7A las oscilaciones disminuyen rápidamente
con k. Para darle más peso a estas oscilaciones, χ(k) se suele multiplicar por una
potencia de k, normalmente k2 o k3 (gura 3.7B).
Las distintas frecuencias en las oscilaciones de χ(k) corresponden a diferentes
esferas de coordinación de los vecinos próximos, que se pueden describir y modelizar







sin[2kRj + δj(k)] (3.7)
Los términos f(k), δ(k) y λ(k) son la amplitud de dispersión del fotoelectrón, el
desplazamiento de fase del fotoelectrón y el recorrido libre medio del fotoelectrón,
respectivamente. El recorrido libre medio de un fotoelectrón suele oscilar entre 5 y
30 Å y es dependiente de k.N es el número de átomos vecinos, R es la distancia a un
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Figura 3.7: Espectro EXAFS (A) aislado y (B) dando peso a k para el FeO.
átomo vecino y σ2 es el desorden térmico (factor de Debye-Waller). Aunque tiene su
complejidad, la ecuación de EXAFS permite determinar N , R y σ2 conociendo la
amplitud de retrodispersión f(k) y el desplazamiento de fase δ(k). Además, debido
a que estos factores de dispersión dependen del Z del átomo vecino, el EXAFS
también es sensible a las especies atómicas circundantes.
A partir de la ecuación 3.7, se pueden deducir algunos aspectos físicos sobre la
técnica EXAFS. En primer lugar, se trata de una técnica local debido a que en la
ecuación se encuentran presentes los términos λ(k) y R−2, es decir, no es posible
analizar más allá de ∼ 5 Å de distancia del átomo que absorbe la radiación. Por
otra parte, las oscilaciones en el espectro EXAFS estarán compuestas por diferentes
frecuencias, correspondientes a las distintas distancias de cada esfera de coordina-
ción, por lo que se podrán usar transformadas de Fourier para llevar a cabo los
análisis de absorción de rayos X. Finalmente, para calcular las distancias interató-
micas y los números de coordinación es necesario poseer unos valores precisos de
la amplitud de dispersión f(k) y del desplazamiento de fase δ(k), que se suelen
calcular teóricamente con programas tales como FEFF (Rehr y Albers, 2000) o
IFEFFIT (Newville, 2001).
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3.1.4. Aplicaciones de la absorción de rayos X en reac-
ciones interfaciales sólido-disolución
Las técnicas a escala molecular in situ (en condiciones naturales) como las
espectroscopías con energía de sincrotrón EXAFS, XANES, uorescencia de rayos
X (XRF) y difracción de rayos X (XRD), se llevan empleando durante las últimas
décadas para estudiar el fenómeno de adsorción en la interfase sólido-disolución.
Mediante estas técnicas se puede determinar la forma química (especiación) y la
distribución de nutrientes y contaminantes medioambientales en óxidos minerales
y en materiales heterogéneos, como los suelos (gura 3.8).
Figura 3.8: Aplicaciones de la espectroscopía de absorción de rayos X en el
análisis de suelos y sedimentos.
Las fuentes de energía de sincrotrón estuvieron disponibles por primera vez
para los usuarios en 1974 en el SSRL (Standford Sychrotron Radiation Lightsour-
ce). El primer estudio que se publicó empleando XAS para dilucidar el tipo de
complejos superciales formados en las interfases sólido-disolución fue la investiga-
ción llevada a cabo por Hayes et al. (1987), quienes estudiando la adsorción de los
aniones selenito y seleniato en la interfase goetita-agua observaron que el selenito
formaba principalmente un complejo supercial de esfera interna, mientras que el
seleniato formaba predominantemente un complejo de esfera externa. Esta fue la
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primera conrmación de que los complejos superciales de esfera interna y esfera
externa (propuestos previamente por Stumm et al. (1970)) se formaban en super-
cies minerales. Este estudio propició una gran cantidad de trabajos en las décadas
posteriores (O'Day et al., 1996; Fendorf et al., 1997; Bargar et al., 1998; Brown y
Parks, 2001; Brown et al., 2006), así como el empleo de la radiación de sincrotrón
para estudiar los mecanismos de reacción en supercies minerales y la especiación
de contaminantes inorgánicos en suelos.
Por ejemplo, Catalano et al. (2008) mostraron mediante XAS que el arseniato se
puede adsorber formando simultáneamente complejos de esfera interna y externa.
En este estudio también se mostró que factores medioambientales como el pH,
concentración de arsénico, fuerza iónica, tipo de adsorbente o el tiempo también
afectan al tipo de complejo supercial formado.
Strawn y Sparks (1999) estudiaron la adsorción de plomo en montmorillonita
en función de la fuerza iónica y del pH. Empleando análisis de XAS identicaron
complejos de esfera externa predominantes en los planos basales de la montmori-
llonita a valores de pH y fuerza iónica bajos (pH=4,5, I=0,006 M). A valores de
pH y fuerza iónica intermedios (pH=6,8, I=0,1 M) encontraron que los complejos
de esfera interna en las aristas de la montmorillonita eran mayoritarios, mientras
que a valores de pH intermedios y fuerza iónica baja (pH=6,8, I=0,006) existían
tanto complejos de esfera interna como externa.
Gräfe et al. (2008) usaron XRF y XAS para estudiar la especiación de arsénico
en un suelo contaminado con cromo, cobre y arseniato, para determinar los efectos
de estos metales en la especiación de arsénico. Los datos analizados mostraron
que el arsénico se distribuía entre los precipitados amorfos de cobre-arsénico y
los complejos adsorbidos en la supercie de goetita y gibsita. Además, también
identicaron en el suelo escorodita (FeAsO4 · 2H2O) y otros precipitados minerales.
Hesterberg et al. (1999) utilizaron la técnica XANES para investigar la espe-
ciación de fosfato en óxidos de hierro y aluminio y también mostraron mediante
la misma técnica que la fase predominante en un suelo era un fosfato de calcio.
Khare et al. (2004, 2005) determinaron mediante XANES la distribución de fosfato
adsorbido en mezclas de óxidos de hierro y aluminio. En dichos estudios analizaron
la zona del pre-borde del espectro, ya que la intensidad de este pico para el fosfato
unido a hierro depende del número de enlaces Fe-O-P. De este modo determinaron
la proporción de fosfato unido a hierro frente al fosfato unido a aluminio en las
mezclas.
Uno de los objetivos de la técnicas de XAS es caracterizar las diferentes especies
presentes en suelos a nivel molecular o mineralógico y desarrollar una conexión en-
tre la especiación y la reactividad química. Normalmente, la investigación se realiza
sobre sistemas modelo de componentes del suelo ya que permite disminuir la com-
plejidad de la matriz y, por tanto, incrementar la especicidad de la caracterización
de las especies para, posteriormente, trasladar los resultados al suelo. En general,
las técnicas de XAS y otros análisis espectroscópicos a nivel molecular ayudan a
relacionar los sistemas modelo y los suelos de diferentes formas:
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1. Los espectros XANES de los sistemas modelo se utilizan para realizar el
ajuste de los espectros de las muestras de suelo (Kelly et al., 2008).
2. El análisis mediante XANES de los suelos muestra qué especies químicas
(fases adsorbidas o precipitadas) están presentes. De esta manera, se propor-
ciona una base para las especies que deben ser consideradas en los modelos
químicos.
3. Una mejor comprensión del enlace molecular del elemento de interés en los
sistemas modelo provoca una mayor especicidad en la caracterización de
especies en el suelo.
El aumento del uso de estas técnicas y su importancia a la hora de afron-
tar multitud de estudios medioambientales, dan como resultado la creación de un
nuevo campo multidisciplinar conocido con el nombre de ciencia medioambiental
molecular. Este campo se dedica al estudio de las formas químicas y físicas, anali-
zando también la distribución de especies a nivel molecular en suelos, sedimentos,
residuos, aguas y en la atmósfera.
3.2. Materiales y métodos
Los experimentos de absorción de rayos X se llevaron a cabo con algunos óxidos
minerales de referencia (goetita, hematita y maghemita) y con las muestras de dos
horizontes de un suelo ferrálico. También se analizaron las muestras anteriores
con arseniato y molibdato adsorbidos, aniones de interés medioambiental debido a
que pueden actuar como potenciales contaminantes. Para realizar los estudios de
reactividad de estos aniones en las muestras se realizaron experimentos de adsorción
en los que el compuesto de interés (arseniato o molibdato) se pone en contacto con
la suspensión del suelo durante 24 h, tiempo necesario para alcanzar el equilibrio
de adsorción. Los experimentos se realizaron a dos valores de pH distintos, 5 y 8,
empleando KNO3 como electrolito inerte para ajustar la fuerza iónica a 0,1 M.
Al cabo de las 24 h, se centrifugaron las suspensiones para separar el sólido del
sobrenadante, reservando dicho sólido para las posteriores medidas de XAS.
Para los análisis de absorción de rayos X se situó la muestra en forma de pasta
en un portamuestras, que consiste en un soporte de aluminio con huecos de 0,5 cm
de diámetro, y a continuación se selló por ambos lados con cinta Kapton (CHR
Industries, New Haven, CT) transparente a las radiaciones (gura 3.9).
Los experimentos de absorción de rayos X se realizaron en la línea BM25 CRG
SpLine que opera en el European Synchrotron Radiation Facility (ESRF) en Gre-
noble, Francia. Esta línea se divide a su vez en dos ramas, dedicándose la rama
A (BM25A) a los experimentos de XAS, que fue la que se utilizó para el trabajo
que se describe. En dicha línea, las medidas de absorción de rayos X se pueden
realizar con una energía que varía entre los 5 keV y 45 keV, escaneando así los
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Figura 3.9: Portamuestras utilizados para las medidas de absorción de rayos
X.
bordes de absorción para la mayoría de las especies químicas importantes. Todos
los componentes ópticos de la línea se encuentran en una cámara a alto vacío y
se utiliza una ventana de berilio de 500 micras que separa la línea y el anillo de
almacenamiento. El monocromador está compuesto por dos cristales de Si(1 1 1),
siendo uno de ellos enfriado mediante agua y el otro se mantiene a temperatura
ambiente.
Figura 3.10: Equipo de uorescencia de rayos X en la línea BM25 del ESRF.
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Las medidas se llevaron a cabo en el modo de uorescencia, debido a que la
concentración de cada elemento a analizar en las muestras es relativamente baja.
Para la realización de estas medidas se empleó un detector de estado sólido paralelo
al campo eléctrico de los rayos X incidentes, como se muestra en la gura 3.10.
Los espectros de absorción en el borde K del Fe se obtuvieron irradiando las
muestras con energía de rayos X entre 7050 y 7250 eV, con pasos de 0,5-10 eV
entre el pre-borde y las regiones del espectro EXAFS, registrando la intensidad de
uorescencia a las distintas energías a temperatura ambiente. Para cada espectro,
se promediaron las señales de entre 3 y 7 barridos, se eliminó la absorbacia de fondo
y se normalizó la absorción atómica a la unidad. La intensidad del haz incidente
se monitorizó para obtener el valor de I0, necesario para efectuar la normalización
de la señal. El calibrado de energía se hizo con una lámina de Fe elemental (borde
K 7112 eV).
El mismo procedimiento fue empleado para obtener los espectros en el borde
K del Mo (20000 eV) y del As (11867 eV). En el caso del Mo se hizo un barrido
entre 19900 y 20600 eV recogiendo los espectros de uorescencia a temperatura
ambiente, mientras que para el As el intervalo de energías va desde los 11700 a
12500 eV.
Todos los espectros de absorción fueron evaluados con el programa Athena
(Ravel y Newville, 2005), que permite examinar las regiones XANES y EXAFS.
Analizando los espectros después de la corrección de la línea base y la normalización
en cada punto, se puede evaluar la especiación de Fe, Mo y As tanto en los óxidos
de referencia como en las muestras de suelo.
Para los espectros XANES del Fe se realizaron ajustes mediante combinación
lineal (Linear Combination Fitting, LCF) a partir de los espectros normalizados
de hematita, maghemita y goetita como materiales de referencia para los dos ho-
rizontes del ferralsol. El análisis mediante LCF consiste en obtener los mejores
ajustes utilizando desde 1 hasta n componentes de referencia minimizando la su-
ma normalizada de los residuales al cuadrado. El número y tipo de compuestos de
referencia fue elegido en base a los estudios de caracterización previos, en los que
se utilizaron entre otras técnicas la XRD (sección 2.4.2). Los espectros XANES del
Mo y As sobre las muestras de suelo fueron evaluados cualitativamente debido a
la falta de compuestos de referencia analizando posibles desplazamientos del borde
de absorción así como las características del pre-borde.
Los datos de los espectros EXAFS fueron analizados en el intervalo de 3 a
10 Å en el espacio k y en el intervalo de 06 Å en el espacio R. La evaluación del
espectro EXAFS en el espacio R permite estimar las distancias interatómicas y los
posibles complejos de adsorción formados comparando las distancias obtenidas en
el presente estudio con los datos bibliográcos existentes.
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3.3.1. XAS en el borde K del Fe
Los espectros XANES de Fe de los materiales de referencia y de los dos hori-
zontes del ferralsol presentan una forma muy similar que es característica de los
compuestos que contienen Fe3+ (gura 3.11). Se puede observar que los espectros
XANES en el borde K de óxidos e hidróxidos de metales de transición poseen un
borde de absorción abrupto a ∼ 7120, de alta intensidad, con un decaimiento a par-
tir de dicho borde. Además, estos óxidos e hidróxidos presentan un pico pre-borde
si el átomo excitado no es centrosimétrico, como por ejemplo cuando se coordina
tetraédricamente. Este pre-borde puede ser atribuido a las transiciones 1s→ 3d de
los electrones del hierro. Aunque la transición 1s→ 3d es una transición prohibi-
da por las reglas de selección, se hace posible debido a la hibridación de orbitales
3d-4p en complejos no centrosimétricos (Westre et al., 1997). Además del tipo de
coordinación, el estado de oxidación y la distancia a los átomos vecinos inuyen en
la forma, intensidad y energía del pre-borde (Wilke et al., 2001).
Figura 3.11: Espectros XANES en el borde K del Fe de los materiales de
referencia goetita (Goe), hematita (Hm) y maghemita (Mh) y de las muestras
Ap1 y Bw1. Las líneas son los datos experimentales y los círculos representan
el ajuste teórico mediante LCF.
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En los espectros XANES en el borde K del Fe de los materiales de referen-
cia (gura 3.11) se puede apreciar un pequeño máximo a ∼ 7145 eV, observado
también en otros óxidos e hidróxidos de hierro, como la lepidocrocita (Voegelin et
al., 2010). Probablemente esta característica es indicativa de un mayor grado de
polimerización del hierro en este tipo de compuestos, a diferencia de los espectros
de minerales como la escorodita (FeAsO4 · 2H2O) o strengita (FePO4 · 2H2O) en
los que desaparece este máximo a ∼ 7145 eV y aparece otro a ∼ 7135 eV debido
a que los octaedros de Fe no se encuentran unidos directamente entre sí (Voegelin
et al., 2010). Este máximo relativo a ∼ 7145 eV se encuentra presente en las dos
muestras del suelo, por lo que parece conrmarse un cierto grado de polimerización
del hierro en el suelo ferrálico y, probablemente, una ausencia de minerales como
los mencionados escorodita o strengita.
Se escogieron como compuestos de referencia para realizar el LCF los óxidos
de hierro hematita, maghemita y goetita, en base a los análisis previos mediante
XRD de las muestras del suelo ferrálico. Como era de esperar, los resultados de
LCF (tabla 3.1) conrman la presencia de los óxidos de hierro de referencia en las
muestras de suelo (gura 3.11), destacando una presencia mayoritaria de hematita.
Tabla 3.1: Porcentajes de los materiales de referencia en los horizontes del
suelo obtenidos mediante LCF de los espectros XANES en el borde K del
Fe.
Goetita (%) Hematita (%) Maghemita (%)
Ap1 31, 3± 1, 6 61, 7± 2, 4 7, 0± 2, 9
Bw1 20, 7± 1, 7 73, 2± 2, 6 6, 1± 3, 1
Los espectros EXAFS del Fe en los óxidos de referencia y en las dos muestras
del ferralsol se muestran en la gura 3.12A. Aunque todos los espectros presen-
tan algunas diferencias en la amplitud de las oscilaciones, son bastante similares,
conrmando los resultados obtenidos mediante LCF de los espectros XANES, es
decir, se conrma que existe una contribución de los compuestos de referencia en las
muestras del suelo. Para pasar del espacio k al espacio R en los espectros EXAFS se
realiza la transformada de Fourier (FT) de dichos espectros, obteniendo las funcio-
nes de distribución radial que aportan información relacionada con las distancias
interatómicas.
En todos los espectros FT-EXAFS (gura 3.12B) se observa una contribución
debida a la retrodispersión de los O de la primera esfera de coordinación a 1,9 Å,
junto con otras contribuciones debidas a esferas de coordinación más externas entre
2 y 4 Å. En la goetita, se observan las distancias interatómicas de varios enlaces
en el Fe octaédrico a 3,05 Å y 3,28 Å compartiendo arista y a 3,5 Å compartien-
do vértices. Para la hematita, el espectro concuerda con otros encontrados en la
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Figura 3.12: (A) Espectros EXAFS en el bordeK del Fe de los materiales de
referencia goetita (Goe), hematita (Hm) y maghemita (Mh) y de las muestras
Ap1 y Bw1. (B) Transformadas de Fourier de los espectros EXAFS de las
mismas muestras.
bibliografía (O'Day et al., 2004; Rick y Arai, 2011) y se pueden distinguir dos dis-
tancias Fe-Fe a 2,8 y 3,3 Å (gura 3.12B) correspondientes a las distancias entre
los octaedros cuando comparten arista y vértices, respectivamente. Las distancias
encontradas para la hematita son similares a las correspondientes de la maghemita,
conrmando también la presencia en este último óxido de hierro octaédrico com-
partiendo aristas y vértices. Las distancias interatómicas encontradas para el suelo
ferrálico son similares a las encontradas para los diferentes óxidos de referencia,
indicando, como era de esperar, la presencia de hierro octaédrico.
Tabla 3.2: Distancias interatómicas de la segunda esfera de coordinación en
los espectros EXAFS en el borde K del Fe.
Óxido Distancia Fe-Fe / Å Interacción
Goetita 3,05 y 3,28 octaedros compartiendo arista
Goetita 3,50 octaedros compartiendo vértices
Hematita 2,8 octaedros compartiendo arista
Hematita 3,3 octaedros compartiendo vértices
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Se realizaron los espectros EXAFS en el borde K del Fe en las muestras de
goetita y del suelo ferrálico (Ap1 y Bw1) que contienen arseniato o molibdato ad-
sorbido. La transformada de Fourier de los espectros de dichas muestras se presenta
en la gura 3.13 (ver Apéndice A para el resto de espectros EXAFS en el espacio
k). En estos espectros resulta complicado hacer una asignación de las distancias
interatómicas, ya que existe un solapamiento entre las distancias Fe-Fe y Fe-As ó
Fe-Mo en la segunda esfera de coordinación (24 Å) (tabla 3.2). En general, parece
Figura 3.13: Transformada de Fourier de los espectros EXAFS en el borde
K del Fe con (A) arseniato y (B) molibdato adsorbidos.
que existe una disminución en la intensidad del pico en esta segunda esfera de coor-
dinación (gura 3.13) en relación a la altura del pico de la retrodispersión del O
(1,9 Å), debida probablemente a las interacciones del Fe con los aniones adsorbidos.
Este resultado es similar al propuesto por Voegelin et al. (2010), quienes analizaron
el efecto del anión fosfato sobre muestras de precipitados de hierro mediante absor-
ción de rayos X. Los autores de dicho trabajo encontraron una mayor disminución
en la intensidad del pico en la segunda esfera de coordinación a medida que au-
mentaba la proporción de fosfato en la muestra, concluyendo que el fosfato limita
la polimerización del hierro. Hay que tener en cuenta que el fosfato se comporta
de forma similar a los aniones arseniato y molibdato, ya que poseen estructuras
análogas. Es probable, por tanto, que dichos aniones actúen de la misma manera
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cuando están adsorbidos sobre muestras de goetita y suelo ferrálico dando lugar a
oligómeros de Fe3+AsO4 y Fe3+MoO4, es decir, limitando la polimerización del
Fe3+.
3.3.2. XAS en el borde K del As
Los espectros XANES en el borde K del As para ambos horizontes del ferralsol
son prácticamente indistinguibles (Apéndice B , gura B.1). El salto de absorción
se produce en torno a los 11875 eV, característica típica de los compuestos que
poseen As(V) y que los diferencian de los compuestos de As(III), en los que el salto
de absorción se produce a energías menores (11865 eV) (Voegelin et al., 2007). La
posición del salto de absorción en las muestras de suelo indica que los compuestos
de As(V) dominan la especiación del arsénico, no teniendo lugar reacciones redox
durante la adsorción del arseniato.
Los espectros EXAFS en el borde K del As para el óxido mineral de referen-
cia goetita y las muestras del ferralsol se registraron con As(V) adsorbido a dos
valores de pH distintos (pH 5 y pH 8). Las distancias interatómicas deducidas me-
diante la interpretación de las funciones de distribución radial de la gura 3.14 se
encuentran recogidas en la tabla 3.3. Dichas funciones de distribución radial están
Figura 3.14: Transformada de Fourier de los espectros EXAFS en el borde
K del As de la goetita (Goe) y de los horizontes del suelo (Ap1 y Bw1).
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caracterizadas por un primer pico a 1,7 Å común a todos los espectros y que es
debido a la interacción del arsénico con los átomos de oxígeno de la primera esfera
de coordinación del oxianión.
Tabla 3.3: Distancias interatómicas de la segunda esfera de coordinación
en los espectros EXAFS en el borde K del As para la goetita y las muestras
Ap1 y Bw1.




Atendiendo a los resultados encontrados en la bibliografía (Apéndice C, ta-
bla C.1), existen diversas estructuras con las que el As(V) puede adsorberse en las
supercies minerales de hierro (gura 3.15). La distancia encontrada a 3,53,7 Å
correspondiente a la interacción AsFe es característica de un tipo de complejo
monodentado que comparte vértices (tetraedro-octaedro). Es probable que este
complejo tenga una mayor inuencia a valores de pH elevados ya que en los espec-
tros aparecen a pH 8 picos de una mayor intensidad que los que aparecen a pH
más ácido (pH 5).
Otras interacciones AsFe comunes en óxidos de hierro son las distancias a 2,8
2,9 Å y a 3,23,4 Å, correspondientes al complejo bidentado mononuclear compar-
tiendo arista y bidentado binuclear compartiendo vértices, respectivamente (Voe-
gelin et al., 2007). De acuerdo con las funciones de distribución radial (gura 3.14)
se puede suponer la existencia de dichos complejos tanto en la goetita como en las
muestras de suelo a los dos valores de pH estudiados. En general, la presencia del
complejo bidentado compartiendo arista parece mayoritaria debido a una mayor
intensidad en el espectro EXAFS.
Hay que destacar también la posible presencia de un precipitado de escorodita
a valores de pH ≥ 8 en las muestras de suelo, ya que aparece un pico a 4,5 Å,
producido probablemente por la interacción As-As que tiene lugar en este mineral.
Además, en una primera aproximación, no se aprecian interacciones As-Al en
las muestras de suelo, ya que no aparece el pico característico de estas interacciones
a una distancia de 3,2 Å (Arai et al., 2001; Voegelin et al., 2007). De todos modos,
no se puede descartar completamente la interacción del As con el Al debido a
que es complicado resolver y distinguir estas distancias de las pertenecientes a los
complejos bidentados compartiendo vértices (As-Fe) a 3,33,4 Å. De conrmarse
la ausencia de estas interacciones As-Al se podría concluir que la principal fase
reactiva en las muestras de suelo analizadas serían los óxidos de hierro.
Las distancias interatómicas encontradas en las muestras estudiadas coinciden
con valores encontrados en la bibliografía para los distintos complejos de As(V)
identicados en óxidos de hierro (Apéndice C, tabla C.1). En base a estos estudios,
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Figura 3.15: Estructura de los complejos de arsénico que se pueden formar
sobre la supercie de los óxidos de hierro.
se puede decir que las distancias interatómicas en los distintos óxidos estudiados
son muy similares entre sí y, aunque resulta complicado hacer una predicción acerca
de la posible presencia de uno u otro óxido de referencia en el suelo ferrálico, parece
claro que existe una contribución importante por parte de los óxidos de hierro. En
general, las mismas distancias aparecen tanto en los óxidos de referencia como en
los dos horizontes del ferralsol del presente trabajo, por lo que parece razonable
emplear un óxido de hierro como la goetita como aproximación para el estudio de
la reactividad de aniones en la interfase sólido-disolución de este tipo de suelos.
3.3.3. XAS en el borde K del Mo
Los espectros XANES de las muestras de suelo ferrálico con molibdeno adsor-
bido se presentan en la gura B.2 del Apéndice B. Se puede observar un pico de
pre-borde en ambos horizontes a 19990 eV, atribuido a las transiciones 1s→ 4d, y
que es indicativo de una coordinación tetraédrica del Mo(VI) en las condiciones de
la reacción (George et al., 2009). Sin embargo, esta existencia del pico de pre-borde
en el espectro XANES no permite descartar la presencia de complejos de molibdeno
en forma octaédrica, aunque debido a la intensidad del pico de pre-borde se puede
decir que la mayoría del molibdeno se encuentra presente en forma tetraédrica.
Los espectros FT-EXAFS en el borde K del Mo se presentan en la gura 3.16.
Debido a la analogía entre las estructuras de los complejos de molibdato y otros
complejos como arseniato o cromato (Fendorf et al., 1997), las distancias interató-
micas en los complejos tetraédricos de molibdeno serán similares a las distancias
existentes en los complejos de arsénico ó cromo. Además, como se comentó ante-
riormente, en el caso del Mo es necesario tener en cuenta que también puede formar
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Figura 3.16: Espectros EXAFS en el bordeK del Mo en muestras de goetita
(Goe) y del suelo ferrálico (Ap1 y Bw1) a pH 5.
complejos octaédricos en la interfase sólido-disolución de los óxidos de hierro y que,
bajo determinadas condiciones, puede polimerizar (Arai, 2010; Kashiwabara et al.,
2011).
En la tabla 3.4 se encuentran las distancias interatómicas para la segunda es-
fera de coordinación deducidas a partir de los espectros EXAFS de la goetita y
de las muestras de ambos horizontes del ferralsol. Analizando las funciones de dis-
tribución radial para el molibdeno (gura 3.16) se puede observar que todas las
muestras presentan un pico intenso producido por la retrodispersión de los O de
la primera esfera de coordinación del oxianión a una distancia interatómica de 1,6
Å. En la segunda esfera de coordinación, aparece un pico a ∼ 2, 7 Å debido a la
interacción MoFe del complejo bidentado mononuclear, en donde el tetraedro del
MoO4 comparte una arista con el octaedro del FeO6 (gura 3.17). Este pico a ∼ 2, 7
Å aparece tanto en la goetita como en las muestras de suelo analizadas, indican-
do la importancia de los óxidos de hierro en la reactividad de un suelo ferrálico.
Esta distancia concuerda con las encontradas en la bibliografía para el mismo ti-
po de complejo en óxidos de hierro sobre los que se adsorbieron aniones análogos
(complejos de As(V) o Cr(VI) con distancias entre 2,62,8 Å) (Waychunas et al.,
1993; Fendorf et al., 1997). Se puede observar otro pico a una distancia interató-
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Tabla 3.4: Distancias interatómicas de la segunda esfera de coordinación en
los espectros EXAFS en el borde K del Mo para la goetita y las muestras
Ap1 y Bw1. (Td=Tetraedro; Oh=Octaedro).
Distancia Mo(VI)-Fe / Å Tipo complejo
2,72,8 Bidentado mononuclear Td-Oh
3,03,2 Bidentado mononuclear Oh-Oh
3,43,6 Bidentado binuclear Oh-Oh ó Td-Oh
mica de ∼ 3, 1 Å, aunque únicamente aparece en las muestras del horizonte Bw1,
correspondiente probablemente a un complejo bidentado mononuclear con el Mo
en forma octaédrica que comparte aristas con el octaedro del hierro (gura 3.17).
Este complejo octaédrico compartiendo aristas fue identicado a una distancia de
Figura 3.17: Representación de los posibles complejos tetraédricos y octaé-
dricos de Mo(VI) en la interfase sólido-disolución.
∼ 3, 2 Å en goetita por Arai (2010), el cual concluía que la retención de este ti-
po de complejos octaédricos de Mo(VI) ocurre solamente a valores de pH ácidos
(pH ≤ 5).
Recientemente Kashiwabara et al. (2011) a partir de estudios de XAS proponen
la existencia de este tipo de complejos superciales con Mo coordinado octaédrica-
mente a valores de pH básicos (pH 8) en los óxidos de hierro goetita y hematita.
Además, concluyen que la proporción de complejos superciales con Mo en for-
ma tetraédrica:complejos superciales con Mo en forma octaédrica es de 50%:50%
para la goetita y un 20%:80% para la hematita a ese valor de pH. Parece cla-
ro, por tanto, que en la hematita se ve favorecida la formación de complejos de
Mo en forma octaédrica. Esto podría ser una explicación de la existencia del pico
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del complejo bidentado mononuclear con Mo octaédrico (∼ 3, 1 Å) únicamente en
el horizonte Bw1. Dicho horizonte presenta un mayor contenido de hematita con
respecto al horizonte más supercial (Ap1) en el que la goetita parece tener una
mayor contribución (tabla 3.1).
Existe un tercer tipo de complejos: bidentados binucleares compartiendo vér-
tices. En este caso se produce una interacción Mo-Fe que se pone de maniesto
por la existencia de un pico en el espectro FT-EXAFS del Mo a una distancia
que se encuentra en el intervalo de 3,43,6 Å. En este caso, existe un problema
para distinguir entre complejos superciales con Mo en forma octaédrica o tetraé-
drica. La distancia Mo-Fe en los complejos tetraédricos es menor (∼ 3, 4 Å) que
la correspondiente a los octaédricos (∼ 3, 5 Å), pero resulta complicado descartar
la existencia de alguno de ellos, ya que puede ocurrir que el octaedro del Mo se
encuentre distorsionado, provocando una disminución en la distancia interatómica
esperada. En el presente estudio, y en base a lo expuesto anteriormente, es pro-
bable que existan distintas proporciones de complejos octaédricos y tetraédricos
en las muestras analizadas. En cualquier caso, sería necesario realizar un análisis
en mayor profundidad (tratamiento de datos mediante el ajuste de la ecuación de
EXAFS) para poder distinguir entre ambos tipos de coordinación.
Un aspecto importante en la química del Mo es la polimerización. Este es un
proceso bien conocido en el análisis de fosfato en disolución mediante el método de
espectroscopía UV-vis del azul de Mo, en donde una disolución ácida favorece la
formación de complejos de Mo polimérico, P[Mo12O40]3− (Murphy y Riley, 1962).
Por este motivo, es lógico pensar que el proceso de polimerización se verá favorecido
cuando la concentración de Mo es elevada y a valores de pH bajos (Arai, 2010;
Kashiwabara et al., 2011). Esta polimerización puede ser identicada mediante
el estudio del espectro FT-EXAFS ya que aparece un pico a ∼ 2, 5 Å debido a la
interacción Mo-Mo (Arai, 2010). En las muestras del presente trabajo no se aprecia
dicho pico, por lo que una polimerización de Mo en la supercie de la goetita o de
las muestras de suelo ferrálico puede ser descartada en las condiciones analizadas.
A modo de comparación, en la tabla 3.5 se presentan distancias encontradas en
la bibliografía para distintos complejos de molibdeno, obtenidas mediante estudios
de XAS.
Las distancias interatómicas identicadas en el espectro FT-EXAFS de la goe-
tita del presente trabajo se ven reejadas en ambos horizontes del ferralsol, a excep-
ción de la distancia ∼ 3, 1 Å que sólo aparece en el horizonte Bw1, correspondiente
al complejo bidentado con molibdeno en forma octaédrica compartiendo vértices.
Por tanto, al igual que ocurría en el caso del arsénico, parece coherente emplear la
goetita como aproximación para estudiar la reactividad de ambos horizontes frente
al molibdeno.
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Capítulo 4
Análisis de la interfase
sólido-disolución de goetita y
ferrihidrita: Modelo de
complejación supercial
Todas las teorías son legítimas y ninguna
tiene importancia. Lo que importa es lo
que se hace con ellas.
Jorge Luis Borges
Resumen: Este capítulo se centra en la descripción de modelos de
complejación supercial y la aplicación del modelo CD-MUSIC para
describir la carga supercial y la adsorción de fosfato sobre óxidos de
hierro.
4.1. Introducción
Los modelos de complejación supercial desarrollados en los últimos años, basa-
dos principalmente en supercies minerales, se emplean para obtener mayor infor-
mación sobre los procesos de adsorción de nutrientes y contaminantes, incluyendo
el mecanismo de dicho proceso y el tipo de complejos superciales formados. Estos
modelos representan la adsorción en términos de la interacción entre el adsorbato y
los grupos superciales, y pueden precisar la localización de las especies adsorbidas
en los diferentes planos de la doble capa eléctrica. Por tanto, es fundamental dis-
poner de un modelo químico de adsorción que resuma el conocimiento que tenemos
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del sistema en términos de ecuaciones de acción de masas y balance de materia.
El modelo servirá, además, como herramienta de extrapolación, es decir, una vez
que se han obtenido los parámetros químicos adecuados para unas determinadas
regiones del espacio químico, el modelo permitirá estimar la especiación supercial
y el reparto adsorbido/disuelto para unas condiciones diferentes a las del expe-
rimento. Es decir, los modelos de complejación supercial permitirán predecir el
comportamiento y los cambios producidos en el sistema en situaciones donde los
datos experimentales no están disponibles o son difíciles de obtener.
Para comprender los procesos biogeoquímicos en los sistemas naturales, como
la biodisponibilidad de un determinado compuesto, la optimización de la fertilidad
química de un suelo o la recuperación de suelos contaminados, y debido a la alta
heterogeneidad de los mismos, es necesario realizar aproximaciones que permitan
una interpretación satisfactoria de las reacciones que tienen lugar en la interfa-
se sólido-disolución. Una de las aproximaciones que se utiliza para poder aplicar
los modelos de complejación supercial a sistemas naturales complejos es la de-
nominada aditividad de componentes (component additivity, CA). Consiste en
representar la supercie del suelo como el ensamblaje de sus componentes, cuyas
propiedades se pueden determinar por separado empleando datos y parámetros ob-
tenidos para sistemas modelo, como son los óxidos minerales de hierro (Davis et
al., 1998).
Por una parte, la aplicación de los modelos de complejación supercial a estos
sistemas modelo resulta más sencillo debido a un mayor conocimiento estructural de
los mismos y, por otro lado, dichos sistemas han sido ampliamente estudiados, por
lo que existe mucha información bibliográca al respecto, sobre todo en lo referente
a óxidos minerales (Hiemstra et al., 1999; Weerasooriya et al., 2003; Hiemstra y
van Riemsdijk, 2009; Loring et al., 2009; Antelo et al., 2010; Salazar-Camacho y
Villalobos, 2010).
En esta parte del trabajo se pretende dar a conocer los modelos de complejación
supercial y el porqué de su importancia para describir los procesos de adsorción
que tienen lugar en la interfase sólido-disolución. Así se presenta como ejemplo la
aplicación del modelo de complejación supercial CD-MUSIC para describir las
propiedades de adsorción de la goetita y ferrihidrita, óxidos minerales de referen-
cia que proporcionan los parámetros necesarios para calibrar el modelo que será
aplicado a muestras naturales en posteriores capítulos.
4.2. La doble capa eléctrica
Previamente al desarrollo de los modelos de complejación supercial ya existían
estudios de las interfases sólido-disolución. Una de las propiedades más llamativas
de los coloides descrita por von Helmholtz (1879) es la existencia de una carga
supercial, debida a la separación de cargas en la interfase. La carga supercial de
las suspensiones coloidales se encuentra compensada por los contraiones presentes
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en la fase acuosa dando lugar a una separación de cargas de signo opuesto, de
esta forma se origina una interfase sólido-disolución que se denomina doble capa.
La separación de carga produce un potencial electrostático ψ0 asociado al plano
constituido por la supercie y es una medida de la energía por unidad de carga
(V = J/C). Este es el modelo más sencillo en el que los iones con carga opuesta
a la carga presente en la supercie sólida se jan sobre el sólido y neutralizan
completamente su carga (gura 4.1A). De esta forma, el potencial disminuye hasta
hacerse cero rápidamente de una manera poco real, ya que no se tiene en cuenta el
movimiento térmico de iones y moléculas.
Gouy (1910) y posteriormente Chapman (1913) desarrollaron una teoría co-
nocida como la doble capa difusa (diuse double layer, DDL), que describe la
distribución de iones cargados en función de la distancia a una supercie plana.
Esta teoría incluye una descripción del potencial electrostático que disminuye de
manera exponencial desde un cierto valor ψ0 en la interfase (distancia=0) hasta
anularse a una distancia innita de la supercie, es decir, en el seno de la disolución
(gura 4.1B).
Figura 4.1: Modelos de la doble capa eléctrica. (A) Modelo electrostático
de Helmholtz; (B) Doble capa de Gouy-Chapman; (C) Modelo de Stern y
(D) Modelo de Grahame.
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En esta teoría de Gouy-Chapman se introducen conceptos como la distancia de







donde I es la fuerza iónica en mol/m3; ε0 es la permitividad en el vacío; ε es
la permitividad relativa; kB es la constante de Boltzmann; T es la temperatura
absoluta; NA es el número de Avogadro; y e es la carga del electrón. Hay que tener
en cuenta que a medida que la fuerza iónica aumenta, κ−1 disminuye, por lo que
se producirá una contracción de la capa difusa. Para un electrolito simétrico, la






siendo R la constante de los gases; z la carga de los iones del electrolito; F la
constante de Faraday; y c la concentración molar del electrolito.
Stern (1924) amplió esta teoría de la doble capa deniendo un nuevo plano
electrostático, la capa de Stern, que separa la carga de la capa difusa de la carga
del plano supercial. Esta nueva capa de Stern tiene su fundamento en que los
contraiones tienen un tamaño nito con su correspondiente distancia mínima de
aproximación a la supercie. Stern propuso que en esta parte compacta de la doble
capa, comprendida entre el plano supercial y la capa de Stern, los iones no debían
ser considerados como cargas puntuales y también que los iones del electrolito se
podían adsorber especícamente en el plano de Stern. Por tanto, este modelo de
Stern postula dos regiones: la capa de Stern, adyacente a la supercie, con un
comportamiento similar al postulado en el modelo de Helmholtz y en la cual el
tamaño iónico es importante, y la capa difusa en la que se aplica la teoría de
Gouy-Chapman, tratando a los iones como cargas puntuales (gura 4.1C).
Posteriormente, Grahame (1947) avanzaría en el estudio de la doble capa al
considerar la existencia de un plano interno de máxima aproximación (plano interno
de Helmholtz ) hasta el que pueden llegar los iones adsorbidos especícamente junto
con otro plano externo de máxima aproximación (plano externo de Helmholtz ) que
separa la capa compacta de la capa difusa (gura 4.1D).
Bockris et al. (1963) propusieron un modelo en el que intervienen los iones y
los dipolos del disolvente con una distribución de planos electrostáticos similar a la
propuesta por Grahame. Sugirieron que las moléculas de disolvente se reordenarían
dependiendo de la presencia o ausencia de iones adsorbidos especícamente en la
supercie. Las moléculas de agua se orientan de forma que cubren parte de la
supercie formando una capa y, en ciertas posiciones, son reemplazadas por iones
adsorbidos especícamente que son los únicos que pueden atravesar dicha capa
de moléculas de agua. Estos iones adsorbidos se sitúan en el plano interno de
Helmholtz. Por tanto, según este modelo, para que se produzca la adsorción es
necesario que el ion se desprenda de su esfera de hidratación y que desplace una o
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más moléculas de agua de la supercie. Los iones hidratados adsorbidos en el plano
externo de Helmholtz están sometidos únicamente a interacciones electrostáticas.
Durante los años siguientes y hasta la actualidad se ha avanzado en el estudio de
la doble capa eléctrica, si bien es cierto que muchos de los modelos de complejación
supercial existentes se basan en los conceptos establecidos en el modelo de Gouy-
Chapman hace ya un siglo.
4.3. Modelos de complejación supercial
Históricamente, para describir las reacciones de adsorción en minerales y suelos
se han utilizado modelos empíricos combinados con aspectos teóricos. Con estos
modelos los datos de adsorción se reproducen mediante ecuaciones sencillas de
isotermas de adsorción. Una isoterma de adsorción es una representación de la con-
centración adsorbida sobre la supercie de un sólido frente a la concentración en
disolución para diferentes concentraciones totales de las especies químicas conside-
radas. Normalmente, las ecuaciones de isotermas de adsorción describen bastante
bien los datos experimentales, a pesar de su falta de fundamento teórico. El éxito
de este tipo de ecuaciones es producto de su simplicidad y facilidad para calcular
los parámetros ajustables. Entre estas ecuaciones empíricas ampliamente conocidas
se pueden destacar el coeciente de reparto, la isoterma de adsorción de Langmuir
o la isoterma de adsorción de Freundlich (Sparks, 2003).
Aunque las ecuaciones de las isotermas de adsorción describen de modo satis-
factorio los procesos de adsorción, deben ser consideradas como simples relaciones
matemáticas empleadas para reproducir los datos experimentales. Debido a esto,
los parámetros que se obtienen de las mismas son válidos únicamente para las con-
diciones en las que fue realizado el experimento y resulta inviable hacer predicciones
en condiciones de pH, fuerza iónica o concentración distintas a la del experimento.
Un mayor conocimiento de la estructura de la doble capa eléctrica, junto con
una mayor información acerca de las supercies minerales, conduce al desarrollo de
los primeros modelos de complejación supercial empleados para describir la carga
y los procesos de adsorción en la interfase sólido-disolución (Schindler y Kamber,
1968; Stumm et al., 1970; Schindler y Gamsjäeger, 1972).
Los modelos de complejación supercial proporcionan descripciones molecula-
res de los procesos de adsorción usando una aproximación del equilibrio que dene
especies superciales, reacciones químicas, balances de masa y balances de carga.
Una de las mejoras que se introducen en los modelos de complejación supercial con
respecto a los modelos empíricos se basa en considerar que la carga se distribuye
entre el ion adsorbato y la supercie adsorbente. Además, estos modelos propor-
cionan una mejor comprensión de la estequiometría y reactividad de las especies
adsorbidas.
La aplicación de modelos de complejación supercial a óxidos minerales para
describir la carga y procesos de adsorción es amplia (Dzombak y Morel, 1990;
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Venema et al., 1996; Lützenkirchen, 2006; Antelo et al., 2007; Hiemstra y van
Riemsdijk, 2009; Karamalidis y Dzombak, 2010; Antelo et al., 2010), si bien su uso
para describir la adsorción en arcillas minerales, materiales orgánicos y suelos es
más limitado.
Entre los distintos modelos de complejación supercial existentes, algunos de
los más utilizados son:
Modelo de capacitancia constante (constant capacitance model, CCM) (Schind-
ler y Kamber, 1968; Hohl y Stumm, 1976)
Modelo de capa difusa (diuse layer model, DLM) (Stumm et al., 1970;
Dzombak y Morel, 1990)
Modelo de triple capa (triple layer model, TLM) (Yates et al., 1974; Davis
et al., 1978; Hayes et al., 1991)
Modelo de complejación en múltiples posiciones con distribución de carga
(charge distribution multi-site complexation, CD-MUSIC) (Hiemstra et al.,
1989; Hiemstra y van Riemsdijk, 1996)
Las principales diferencias entre los distintos modelos de complejación super-
cial radican en la descripción de la doble capa eléctrica, esto es, en la distribución de
los iones en los distintos planos electrostáticos o capas de adsorción. Otras diferen-
cias se encuentran en el cálculo del potencial eléctrico (ψ) y en el tratamiento de las
posiciones superciales, pudiendo ser homogéneas (única posición) o heterogéneas
(múltiples posiciones).
A pesar de las diferencias existentes entre los modelos de complejación super-
cial, todos comparten algunos criterios comunes: aplicación de la doble capa eléctri-
ca para describir la interfase sólido-disolución, que se puede encontrar dividida en
uno o más planos electrostáticos en los que se distribuyen los iones adsorbidos; la
adsorción se produce en unas determinadas posiciones superciales; las ecuaciones
para las reacciones de adsorción entre las especies en disolución y las posiciones
superciales están basadas en ecuaciones de equilibrio químico y balances de masa,
por lo que se considera que existe un estado de equilibrio; la carga supercial se ve
inuenciada por las reacciones de adsorción; se puede calcular el efecto de la car-
ga supercial sobre las constantes de equilibrio aplicando un factor de corrección
electrostático para las distintas reacciones superciales (Dzombak y Morel, 1990;
Koretsky, 2000).
En el presente estudio se empleó el modelo CD-MUSIC (Hiemstra y van Riems-
dijk, 1996, 2006) para interpretar los procesos de protonación y adsorción en óxidos
minerales y para estudiar los procesos de adsorción de varios aniones en dos horizon-
tes de un ferralsol. Este modelo relaciona de una forma más real la información mi-
croscópica disponible con la realidad macroscópica en la interfase sólido-disolución,
siendo actualmente uno de los modelos más empleados en trabajos de adsorción
sobre supercies minerales (Antelo et al., 2005; Rahnemaie et al., 2007a; Ridley
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et al., 2009; Iglesias et al., 2010; Goli et al., 2011), aunque menos empleado sobre
suelos por la complejidad de los mismos (Hiemstra et al., 2010a,b; Devau et al.,
2011).
A continuación se describen brevemente las principales características del mo-
delo CD-MUSIC, incluyendo los aspectos energéticos implicados en los procesos de
adsorción y la utilización del modelo extendido de Stern (extended Stern model,
ES) para describir la doble capa eléctrica.
4.3.1. Energía, química y electrostática en los modelos
de complejación
Durante un proceso de adsorción se ponen en juego dos tipos de contribuciones.
Por un lado, existe una contribución química relacionada con las reacciones de
adsorción que tienen lugar en la supercie y, por otro, existe una contribución
electrostática que es necesario tener en cuenta en la interfase sólido-disolución. De
esta forma, los modelos de complejación supercial consideran que la variación de
energía libre debida a la adsorción de un ion sobre una supercie cargada viene
dada por:
∆Gadsorción = ∆Gintrı́nseca + ∆Gelectrostática +RT lnQ (4.3)
donde ∆Gintrı́nseca es la variación de la energía química debida a la reacción de
adsorción entre un ion y un grupo funcional de la supercie, y ∆Gelectrostática es
el componente electrostático y representa la energía necesaria para mover un ion
desde el seno de la disolución hasta la supercie. El tercer término de la ecuación,
en el cual Q representa el cociente de reacción, depende de la composición del
sistema. El componente electrostático se puede expresar como:
∆Gelectrostática = ∆zFψ0 (4.4)
donde ∆z es la variación de carga que se produce en la supercie al adsorberse
un ion sobre la misma, F es la constante de Faraday y ψ0 es el potencial en
la supercie (Stumm et al., 1970). Esta contribución electrostática no puede ser
medida experimentalmente, pero es útil para conocer los efectos de la variación de
la carga en la supercie sobre las reacciones de complejación supercial. Por otra
parte, la contribución intrínseca de la energía libre viene dada por la expresión:
∆Gintrı́nseca = −RT lnKSint (4.5)
donde KSint es la constante de equilibrio intrínseca, la cual es independiente de la
carga electrostática supercial. Al considerar la condición de equilibrio (∆G = 0)
y combinando las ecuaciones 4.3, 4.4 y 4.5 se obtiene la relación entre la constante
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donde el término exponencial es el factor de Boltzmann o factor de corrección
electrostático, que describe la inuencia del potencial supercial en la adsorción
de iones. La constante KSap se denomina aparente debido a que es dependiente
de la carga supercial, es decir, es una constante que varía con el pH y la fuerza
iónica del sistema. En el modelo de complejación supercial, cada uno de los planos
electrostáticos está asociado con un factor de Boltzmann y la diferencia entre cada
uno de estos factores viene dada por la contribución de la carga del ion y el potencial
electrostático del plano considerado.
4.3.2. Modelo extendido de Stern
El modelo CD-MUSIC utilizado en el presente trabajo considera el modelo ex-
tendido de Stern para describir la interfase sólido-disolución. Se hará a continuación
un breve resumen de dicho modelo ES, el cual fue descrito con detalle por Hiemstra
y van Riemsdijk (2006). En la gura 4.2 se puede ver un esquema de este modelo
con los planos electrostáticos deniendo dos regiones o capas interfaciales, cada
una con una capacitancia característica, que constituyen la denominada capa de
Stern. Los iones, bien sean adsorbidos o iones del electrolito, pueden encontrarse en
cualquiera de dichas capas según sea su interacción con la supercie. Existe además
una capa difusa, que separa la capa de Stern del seno de la disolución y en la que
se encuentran los iones del electrolito.
Figura 4.2: Esquema de la interfase sólido-disolución en el modelo extendido
de Stern para un óxido de hierro con UO2+2 /CO2 adsorbido.
La distribución de la carga en los diferentes planos hace la interfase se comporte
como un condensador. En este caso, se generarán unas capacitancias C1 y C2,
correspondientes a la capa interna (primera capa de Stern) y externa (segunda
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capa de Stern), respectivamente, y relacionadas con la capacitancia total de la










Estas capacitancias no se pueden medir directamente, pero están relacionadas
con propiedades de la disolución y con las dimensiones de las regiones de la interfase,





donde ε0 es la permitividad en el vacío, ε es la permitividad relativa, y d es el espesor
de la capa de Stern. La fuerza iónica afecta a la constante dieléctrica del medio,
por lo que la composición de la disolución afectará a la capacitancia. Normalmente,
estas capacitancias se tratan como parámetros ajustables del modelo, ya que, en
general, existen muchas dicultades para medirlas experimentalmente (Goldberg,
1992). Dicha capacitancia está referida a un condensador plano, pero también es
posible utilizar una ecuación para relacionar esta capacitancia con la capacitancia
para un condensador esférico, Cr, en el caso de partículas esféricas de radio r y





El modelo ES se diferencia del modelo básico de Stern (basic Stern, BS) (Westall
y Hohl, 1980) debido a la presencia de una segunda capa que separa los pares
iónicos del electrolito del comienzo de la capa difusa (gura 4.2). Conceptualmente
el modelo ES es muy similar al modelo de triple capa, sin embargo, en este último
se emplea un valor para la capacitancia de la capa externa muy bajo y poco real
(C2 = 0, 2 F/m2). Este valor había sido obtenido previamente para la capacitancia
de un electrodo, extrapolando dicho valor suponiendo que sería válido también para
la doble capa en las supercies minerales. Sin embargo, Hiemstra y van Riemsdijk
(1991) indicaron que este valor de la capacitancia junto con un valor de ε = 40 ó 80
aplicando la ecuación 4.8 daría como resultado un espesor de la capa de 23,5 nm,
lo cual es equivalente a un número demasiado elevado de moléculas de agua para ser
físicamente real. Esta hipótesis fue analizada posteriormente por Sverjensky (2005)
al emplear un modelo de triple capa para describir la carga supercial de diversos
óxidos minerales. En dicho trabajo, Sverjensky (2005) llegó a la conclusión de que
las capacitancias de la capa interna y externa son muy similares en el modelo de
triple capa, de acuerdo con una idea más real de la doble capa eléctrica.
La carga en los planos electrostáticos se puede calcular mediante relaciones
carga-potencial para las regiones interfaciales de la doble capa eléctrica y el ba-
lance global de carga (Davis et al., 1978). Las relaciones carga-potencial para los
86 Capítulo 4. Modelo de complejación supercial
planos electrostáticos que describen la doble capa eléctrica en el modelo ES son las
siguientes:
σ0 = C1(ψ0 − ψ1) (4.10)
σ1 = C1(ψ1 − ψ0) + C2(ψ1 − ψ2) (4.11)
σ2 = C2(ψ1 − ψ2) (4.12)
siendo ψ0, ψ1, ψ2 los potenciales eléctricos de los planos que delimitan cada región,
respectivamente.
Para el cálculo de la carga en la capa difusa, σd, se emplea la teoría de Gouy-
Chapman mediante la siguiente ecuación:






donde c es la concentración molar del electrolito en la disolución. Esta ecuación es
válida para un electrolito simétrico (1:1 ó 2:2) (Dzombak y Morel, 1990).
4.4. Modelo CD-MUSIC
Tal como se indicó anteriormente, en el presente trabajo se empleó el modelo
CD-MUSIC para describir e interpretar las reacciones de protonación y adsorción
sobre las supercies minerales. Las principales características que lo diferencian de
otros modelos de complejación supercial son el modo en que describe la situación
de los iones y la distribución de carga en la interfase, la denición de las reacciones
que generan la carga supercial, y la utilización de los conceptos de enlace de
valencia de Pauling y Brown (Pauling, 1929; Brown y Altermatt, 1985; Tadanier y
Eick, 2002; Hiemstra et al., 2009).
La reactividad de la supercie mineral implica a los grupos hidroxilo super-
ciales, considerándose los óxidos minerales como anfóteros. La variación de la
carga en estas supercies se relacionó inicialmente con las reacciones de asociación-
disociación de protones, apareciendo el concepto de posición reactiva (≡SOH). Se
desarrolla así el modelo de protonación supercial de 2-pK (Yates et al., 1974), que
describe la protonación de los grupos superciales mediante los siguientes equili-
brios:
≡SOH +H+  ≡SOH+2 (4.14)
≡SOH +OH−  ≡SO− +H2O (4.15)
Posteriormente, Bolt y van Riemsdijk (1982) sustituyeron el modelo de 2-pK
para explicar la carga variable en los óxidos, proponiendo una única etapa debido a
la gran diferencia entre las dos constantes de protonación (despreciando la otra eta-
pa de protonación) y haciendo un fraccionamiento de la carga mediante el principio
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de Pauling de electroneutralidad, dando lugar al modelo de 1-pK (gura 4.3):
SOH−1/2 +H+  SOH+1/22 (4.16)
El modelo CD-MUSIC describe la protonación de las supercies minerales mediante
el modelo de 1-pK y el concepto del fraccionamiento de la carga en las especies
superciales (charge distribution, CD).
Figura 4.3: Modelos de protonación de la supercie mineral. A) Modelo de
2-pK y B) Modelo de 1-pK.
En un óxido de hierro, el cálculo de la carga de los grupos superciales se realiza
aplicando las reglas de Pauling (Hiemstra y van Riemsdijk, 1996) a los átomos de
hierro y de oxígeno involucrados en los procesos de protonación, de forma que la
carga aniónica es igual a la suma de las cargas catiónicas coordinadas al anión.
Para que se cumpla el principio de electroneutralidad, la carga del catión debe
estar compensada con la carga de los oxígenos que lo rodean, de esta forma se






donde z es la carga del catión y CN es el número de coordinación. Así, aplicando la
ecuación 4.17 a una estructura cristalina en la que un Fe3+ (z = +3) se encuentra
coordinado octaédricamente a seis O(H) (CN = 6), la carga por enlace atribuida a
cada ligando será de 12 (gura 4.4).
En la supercie mineral los oxígenos pueden estar unidos a uno, dos o inclu-
so tres iones Fe3+, de tal forma que se puede hablar de grupos hidroxilo mono
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Figura 4.4: Distribución de la carga según el enlace de valencia de Pauling.
(≡FeOH−1/2), doble (≡Fe2OH0) y triplemente (≡Fe3O−1/2) coordinados (gu-
ra 4.5). La protonación de los grupos ≡Fe2OH0 es poco signicativa en el intervalo
normal de valores de pH, por lo que pueden considerarse inertes. Además, debido
a que estos grupos doblemente coordinados no se encuentran cargados excepto a
valores de pH extremos, su presencia en la supercie no afecta a la carga de los
óxidos de hierro, no siendo necesario considerarlos en el modelo. Por tanto, en el
modelo CD-MUSIC, las reacciones de protonación-desprotonación que tienen lugar
en la supercie del mineral son las siguientes:
Figura 4.5: Esquema de la estructura de un óxido mineral de hierro (goetita)
con grupos hidroxilo mono (s), doble (d) y triplemente (t) coordinados en la
cara (101), grupo espacial Pnma.
≡FeOH−1/2 +H+  ≡FeOH+1/22 K1,H (4.18)
≡Fe3O−1/2 +H+  ≡Fe3OH+1/2 K3,H (4.19)
Según el modelo CD-MUSIC, las constantes de anidad protónica de los grupos
mono y triplemente coordinados (ecuaciones 4.18 y 4.19, respectivamente) deben
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ser log K1,H ∼ 8, 0 y log K3,H ∼ 11, 7 para el óxido de hierro goetita (Hiemstra y
van Riemsdijk, 2009). Esto implica que los grupos monocoordinados son más áci-
dos que los grupos triplemente coordinados. Recientemente se han reevaluado los
parámetros de las curvas de carga de distintas muestras de goetita y ferrihidrita
(Salazar-Camacho y Villalobos, 2010; Villalobos y Antelo, 2011), encontrándose
valores más próximos entre sí para las constantes de anidad protónica de am-
bos grupos, log K1,H = 8, 80 y log K3,H = 9, 66. En este trabajo, para simplicar
los cálculos con el modelo, se consideran ambas constantes de protonación igua-
les entre sí y su valor viene dado por el punto de carga cero del óxido (véase la
sección 2.4.6).
La abundancia de los grupos protonados y desprotonados dependerá del pH
de la suspensión y del PZC. A valores de pH por encima del PZC, predominarán
los grupos ≡FeOH−1/2 y ≡Fe3O−1/2 dando lugar a una carga supercial negativa,
mientras que a un valor de pH por debajo del PZC serán mayoritarios los grupos
≡FeOH+1/22 y ≡Fe3OH+1/2, originando una carga supercial positiva.
Los grupos superciales también interaccionan con los iones del electrolito for-
mando complejos de esfera externa, por lo que habrá que tener en cuenta las cons-
tantes de formación de los correspondientes pares iónicos (Tadanier y Eick, 2002;
Antelo et al., 2005). Por ejemplo, suponiendo que el KNO3 es el electrolito inerte,
se formarán los siguientes pares iónicos:
≡FeOH−1/2 · · ·K+ K1,K+ (4.20)
≡Fe3O−1/2 · · ·K+ K3,K+ (4.21)




≡Fe3OH+1/2 · · ·NO−3 K3,NO−3 (4.23)
Entre los parámetros a ajustar en el modelo se encuentran estas constantes
de interacción con el electrolito. Es frecuente considerar una formación de pares
iónicos simétrica, es decir, Ki,catión = Ki,anión (Hiemstra y van Riemsdijk, 1996;
Venema et al., 1996; Rietra et al., 2000). Esto conlleva la posibilidad de usar el
punto de intersección común (common intersection point, CIP) de los datos de las
valoraciones potenciométricas como PZC. Inicialmente, esta idea se empleó en el
presente trabajo para los datos de las valoraciones de los óxidos minerales, igualan-
do las constantes de anidad del nitrato y del potasio. En ajustes posteriores, se
pudo observar que la anidad de los pares iónicos no es exactamente igual. Hay que
tener en cuenta que la incertidumbre en el cálculo del PZC se incrementa de forma
proporcional a la diferencia entre ambas constantes de anidad (Rahnemaie et al.,
2006). Aunque en el presente estudio se encontró que existen pequeñas diferencias
entre las constantes de interacción de los óxidos estudiados de los óxidos estudia-
dos, dichas diferencias son lo sucientemente pequeñas como para considerar el
PZC como el CIP de las curvas de valoración ácido-base.
Cuando se produce adsorción especíca de iones formando complejos de esfera
interna, la distribución de carga se evalúa, en la medida de lo posible, basándose en
90 Capítulo 4. Modelo de complejación supercial
Figura 4.6: Esquema de la interfase sólido-disolución con complejos de es-
fera interna y complejos de esfera externa.
la geometría de los complejos formados. En este caso (gura 4.6), el uso del concepto
de enlace de valencia de Pauling para calcular la distribución de carga conduce a
resultados poco reales, ya que en la práctica la carga no está distribuida por igual en
la esfera de coordinación. Esto ocurre en los complejos que poseen una distribución
asimétrica de la carga, por ejemplo, en complejos en los que existen diferencias
entre la longitud de enlace de los átomos axiales frente a los que se encuentran
en posición ecuatorial. Para solventar este problema se utiliza la consideración del
enlace de valencia de Brown (Brown y Altermatt, 1985), en la que se relaciona la








donde B es una constante que equivale normalmente a 37 pm (Brown y Altermatt,
1985). El parámetro R0 es una distancia especíca para cada elemento que se
escoge de manera que la suma de las valencias de enlace de Brown sea igual a la
valencia de enlace formal. Por ejemplo, en el Fe3+ se calcularía de tal forma que
Σsj = 3. Este concepto de enlace de valencia es el que utiliza el CD-MUSIC para
calcular la distribución de carga en los complejos superciales y es el que se emplea
en el presente trabajo para interpretar la adsorción del anión fosfato sobre óxidos
minerales.
Otro parámetro importante relacionado con el número total de grupos funcio-
nales reactivos presentes en un óxido mineral es la densidad de posiciones super-
ciales, Ns. La densidad de posiciones superciales se puede obtener empleando
distintos métodos experimentales o se puede optimizar para reproducir los datos
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experimentales de adsorción (Davis y Kent, 1990). Entre los métodos experimenta-
les empleados para la determinación de la densidad de posiciones de una supercie
mineral se pueden mencionar las valoraciones potenciométricas, marcado con tritio,
adsorción iónica máxima o la espectroscopía infrarroja (James y Parks, 1982; Davis
y Kent, 1990; Koretsky et al., 1998; Christl y Kretzschmar, 1999). Hay que tener
en cuenta, sin embargo, que el cálculo experimental es bastante complicado y los
métodos disponibles no son exactos, ya que para un mismo mineral los resultados
de los distintos métodos pueden variar hasta en un orden de magnitud (Christl y
Kretzschmar, 1999). En general, los estudios cristalográcos son los más utilizados
para la determinación de la densidad de los distintos tipos de posiciones super-
ciales para un determinado mineral (Hiemstra et al., 1989; Barrón y Torrent, 1996;
Koretsky et al., 1998).
4.4.1. Comportamiento ácido-base de la goetita
La goetita es un óxido de hierro que ha sido ampliamente estudiado y se dispone
de mucha información bibliográca acerca de su estructura y reactividad. Estos son
algunos de los motivos por los que se suele emplear como óxido de referencia en
los modelos de complejación supercial, ya que la mayor parte de los parámetros
necesarios para aplicar este tipo de modelo están relacionados con la información
estructural disponible para el mineral en cuestión.
Uno de los parámetros que se puede obtener a partir de la estructura cristalina
de la goetita es su densidad de posiciones de adsorción. Los cálculos se basan
en modelos poliédricos simplicados de las caras predominantes en los cristales
de goetita acicular (gura 4.7). En el grupo espacial Pnma, las caras cristalinas
predominantes en el eje longitudinal son las caras (101) y (001); mientras que en
las bases del cristal las caras predominantes son la (010) ó (210) (tabla 4.1). Las
caras (101)/(001) contienen las de grupos superciales mono (≡FeOH), doble
(≡Fe2OH) y triplemente coordinados (≡Fe3O), mientras que las caras (010)/(210)
en las que nalizan las cadenas de octaedros están compuestas por grupos mono y
doblemente coordinados (Hiemstra y van Riemsdijk, 1996).
Figura 4.7: Esquema de las caras cristalinas de la goetita.
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En el caso de una goetita ideal (Villalobos et al., 2009), es decir, una goetita
en la cual el área supercial especíca se encuentra entre 70100 m2/g y cuyos
cristales no presentan imperfecciones cristalinas, se suele utilizar un modelo que
consiste en una contribución del 90% para las caras (101) y de un 10% para las
caras (210) (Venema et al., 1996). Existen otras aproximaciones como considerar
contribuciones en los cristales de goetita ideal del 70% para la cara (101) y un
30% para la cara (001), despreciando el porcentaje de las caras basales (Gaboriaud
y Ehrhardt, 2003). En el trabajo de Villalobos et al. (2009) se utilizó esta última
aproximación para calcular la densidad de posiciones en una goetita con un valor de
área supercial de 94 m2/g, sin embargo, en goetitas con un valor de área supercial
más bajo (es decir, con un mayor tamaño de cristal y con más imperfecciones) se
utilizaron contribuciones variables de las distintas caras cristalinas para derivar los
valores de la densidad de posiciones reactivas (tabla 4.1).
Tabla 4.1: Densidad de posiciones (posiciones/nm2) estimadas para los dis-
tintos grupos reactivos en los cristales de goetita (grupo espacial Pnma)
(Barrón y Torrent, 1996; Venema et al., 1996; Boily et al., 2001; Gaboriaud
y Ehrhardt, 2003; Lützenkirchen et al., 2008).
Posiciones reactivas Caras principales Bases cristal
(101) (001) (010) (210)
≡FeOH 3,03 3,34 9,1 7,5
≡Fe3O 3,03 3,34 0 0
Tal como se indicó anteriormente, el modelo de complejación supercial CD-
MUSIC permite simular las curvas de carga de óxidos minerales. En el presente
trabajo, se emplea dicho modelo para describir el comportamiento de una mues-
tra de goetita que posee un área supercial de 70,85 m2/g (Antelo et al., 2005).
Atendiendo al valor de área supercial que presenta la muestra se tomará como
aproximación la estructura de goetita ideal con una contribución de 90%/10%
para las caras (101)/(210), respectivamente. De esta manera, y teniendo en cuen-
ta los valores de la tabla 4.1, se utilizó un valor de densidad de posiciones de
Ns,1 = 3, 45 posiciones/nm
2 (5, 73 · 10−6 mol/m2) para los grupos monocoordina-
dos y Ns,3 = 2, 7 posiciones/nm2 (4, 48 · 10−6 mol/m2) para los grupos triplemente
coordinados. Estas densidades de posiciones han sido utilizadas en múltiples tra-
bajos en los que se aplica el modelo CD-MUSIC para la descripción de las curvas
de carga y de los procesos de adsorción de la goetita (Boily et al., 2000; Villalobos
et al., 2003; Antelo et al., 2005; Rahnemaie et al., 2007b; Hiemstra et al., 2010a,b).
Las simulaciones de las curvas de carga de la goetita se pueden observar en la
gura 4.8, en donde se aprecia una buena concordancia entre los datos experimen-
tales y las curvas que predice el modelo en todo el intervalo de pH. En la tabla 4.2
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Figura 4.8: Carga supercial de la goetita en función del pH a fuerzas
iónicas  0, 1 M; 4 0, 02 M; # 0, 005 M en KNO3. Las líneas corresponden
a las curvas obtenidas con el modelo CD-MUSIC.
se recogen los parámetros necesarios para describir el comportamiento ácido-base
de la muestra de goetita.
Para realizar la simulación de las curvas de carga aplicando el modelo CD-
MUSIC solamente es necesario optimizar la capacitancia de Stern y las constantes
de interacción con el electrolito. La capacitancia de Stern se encuentra relacionada
con las dimensiones de la interfase (ecuación 4.8). Inicialmente, se intentó reprodu-
cir el comportamiento ácido-base con una capacitancia de goetita ideal, jando la
capacitancia interna a un valor de 0,94 F/m2 y la capacitancia externa a 0,74 F/m2
(Hiemstra y van Riemsdijk, 2006). Se realizaron varias simulaciones en los cuales se
puso de maniesto que para describir el comportamiento ácido-base de la goetita
del presente trabajo es necesario considerar una capacitancia interna de 1,15 F/m2,
jando la capacitancia externa a un valor de 0,74 F/m2. Esta modicación conlle-
va una capacitancia de Stern en la interfase de la goetita de CStern = 0, 45 F/m2
(ecuación 4.7), resultado que indica que esta muestra de goetita posee una capaci-
tancia mayor que la correspondiente a una goetita ideal (CStern = 0, 41 F/m2), por
lo que el tamaño de la interfase será menor. De esta forma, se pone de maniesto
que la distancia entre los planos 0 y 1 disminuye de tal forma que existe una mayor
interacción de las especies adsorbidas con la supercie, produciéndose un mayor
efecto de la fuerza iónica.
Se realizó también la optimización de las constantes de interacción con el elec-
trolito considerando como aproximación la misma reactividad para los grupos su-
perciales reactivos (mono y triplemente coordinados) con los iones del electrolito.
De esta manera, solamente es necesario optimizar dos parámetros relacionados con
las constantes de interacción del electrolito: las constantes del catión (log KK+) y
del anión (log KNO−3 ), en este caso para el KNO3.
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Tabla 4.2: Especies y parámetros del modelo CD-MUSIC para descri-
bir la protonación de la goetita. Las capacitancias fueron C1 = 1, 15 F/m2
y C2 = 0, 74 F/m2. Los parámetros ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la car-
ga en los planos 0, 1 y 2, respectivamente. La densidad de posicio-
nes superciales para los grupos mono y triplemente coordinados fue de
Ns,1 = 3, 45 posiciones/nm
2 y Ns,3 = 2, 7 posiciones/nm2, respectivamente.
Reacciones ≡FeOH ≡Fe3O ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
≡FeOH−1/2 1 0 0 0 0 0,00
≡FeOH+1/22 1 0 +1 0 0 9,30
≡FeOH−1/2 · · ·K+ 1 0 0 +1 0 -1,16
≡FeOH+1/22 · · ·NO−3 1 0 +1 -1 0 -0,96
≡Fe3O−1/2 0 1 0 0 0 0,00
≡Fe3OH+1/2 0 1 +1 0 0 9,30
≡Fe3O−1/2 · · ·K+ 0 1 0 +1 0 -1,16
≡Fe3OH+1/2 · · ·NO−3 0 1 +1 -1 0 -0,96
Como se comentó anteriormente, las constantes de anidad protónicas de los
distintos grupos superciales, log K1,H y log K3,H, se consideran iguales entre sí e
iguales al punto de carga cero determinado experimentalmente para la goetita, esto
es, PZC=9,3 (Antelo, 2004). Este valor se encuentra dentro de los valores típicos
para goetitas sintetizadas en atmósfera de N2 (Villalobos et al., 2003; Kosmulski,
2011).
4.4.2. Comportamiento ácido-base de la ferrihidrita
Uno de los inconvenientes a la hora de aplicar un modelo de complejación
supercial a la ferrihidrita radica en su pequeño tamaño de partícula (26 nm) y su
fuerte agregación, por lo que resulta complicado determinar su estructura cristalina.
Estudios estructurales recientes llevados a cabo por Michel et al. (2007, 2010) nos
permiten un mejor conocimiento de su estructura cristalina, sin embargo todavía
es necesaria una mayor información para saber cuáles son las caras cristalinas que
tienen una contribución más importante.
Hiemstra y van Riemsdijk (2009) y Hiemstra et al. (2009) demostraron que el
modelo CD-MUSIC describe de forma satisfactoria tanto el comportamiento ácido-
base de la ferrihidrita como la adsorción de iones en dicho mineral. En su trabajo
se basaron en los parámetros de la goetita como aproximación para describir el
comportamiento de las partículas de ferrihidrita, por una parte debido a que la
estructura de la goetita está mucho mejor denida y ha sido más estudiada en la
bibliografía y, por otra, debido a las posibles similitudes entre ambas estructuras
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según el modelo cristalino estándar propuesto para la ferrihidrita por Drits et al.
(1993) y Manceau y Gates (1997). Basándose en este modelo estándar, y consi-
derando que las partículas de ferrihidrita son esféricas, Hiemstra y van Riemsdijk
(2009) proponen utilizar proporciones iguales de las caras (101), (010) y (210) de la
goetita (grupo espacial Pnma). De esta manera, llegan a la conclusión de que las
densidades de posiciones reactivas de la ferrihidrita son Ns,1 = 6 posiciones/nm2
y Ns,3 = 1, 2 posiciones/nm2 para los grupos mono (≡FeOH) y triplemente coor-
dinados (≡Fe3O), respectivamente, aproximación que será la que se emplee en el
presente trabajo. Al suponer una contribución equivalente de las caras cristalinas
se incrementa la proporción que existía en la goetita de grupos monocoordinados
en relación con los triplemente coordinados, ya que en las caras (101) están pre-
sentes los tres tipos de grupos superciales (≡FeOH, ≡Fe2OH y ≡Fe3O), mientras
que en las caras (010) y (210) únicamente existen grupos monocoordinados y do-
blemente coordinados. Como consecuencia, la reactividad de la ferrihidrita está
dominada por la presencia de los grupos superciales monocoordinados (Hiemstra
y van Riemsdijk, 2009).
Por otra parte, al igual que para la goetita, se considera que los dos tipos
de grupos superciales reactivos del nanomineral (≡FeOH y ≡Fe3O) presentan la
misma reactividad frente a los protones, por lo que los ajustes se realizan con una
única constante de anidad protónica, considerándose igual al valor experimental
del PZC de la ferrihidrita (gura 4.9), esto es, 8, 7±0, 1. Este valor coincide con
la constante de anidad protónica de los grupos monocoordinados, log K1,H = 8, 8,
propuesta por Salazar-Camacho y Villalobos (2010). Dicha coincidencia puede ser
debida probablemente a que existe una mayor contribución de dichos grupos a la
reactividad de la ferrihidrita, tal como se ha comentado anteriormente (Villalobos
y Antelo, 2011).
Como se puede ver en la gura 4.9, el modelo CD-MUSIC, con las conside-
raciones que se indicaron anteriormente, proporciona una descripción satisfactoria
del comportamiento ácido-base de la ferrihidrita. Las constantes de protonación
y las constantes de interacción con los iones del electrolito están recogidas en la
tabla 4.3, junto con los otros parámetros necesarios para la aplicación del modelo.
Como constantes de interacción con el electrolito se utilizaron las mismas que
para la goetita, teniendo en cuenta que se trata del mismo electrolito de fondo
(KNO3). Al igual que en la goetita, la capacitancia de la capa de Stern se consi-
deró como un parámetro ajustable, obteniéndose un valor de CStern = 0, 41 F/m2
ligeramente inferior en comparación con el resultado de Hiemstra y van Riems-
dijk (2009) (CStern = 0, 5 F/m2). Esta diferencia puede ser debida a que el tamaño
medio de las partículas de ferrihidrita envejecida de este estudio (∼ 5 nm, véase
sección 2.3.1) es mayor que el tamaño de las partículas de ferrihidrita empleada
por Hiemstra y van Riemsdijk (2009). El valor de la capacitancia obtenido para
la muestra de ferrihidrita es a su vez inferior al valor utilizado anteriormente pa-
ra la goetita (CStern = 0, 45 F/m2), lo cual implica que el espesor de la interfase
sólido-disolución en la ferrihidrita será mayor que en la goetita (ecuación 4.8).
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Figura 4.9: Carga supercial de la ferrihidrita en función del pH a fuerzas
iónicas  0, 5 M; 4 0, 1 M; # 0, 01 M en KNO3. Las líneas corresponden a
los ajustes del modelo CD-MUSIC.
Tabla 4.3: Especies y parámetros del modelo CD-MUSIC para describir
la protonación de la ferrihidrita. Las capacitancias fueron C1 = 0, 74 F/m2 y
C2 = 0, 93 F/m
2. Los parámetros ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga en los
planos 0, 1 y 2, respectivamente. La densidad de posiciones superciales para
los grupos mono y triplemente coordinados fue de Ns,1 = 6 posiciones/nm2
y Ns,3 = 1, 2 posiciones/nm2, respectivamente (Hiemstra y van Riemsdijk,
2009).
Reacciones ≡FeOH ≡Fe3O ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
≡FeOH−1/2 1 0 0 0 0 0,00
≡FeOH+1/22 1 0 +1 0 0 8,70
≡FeOH−1/2 · · ·K+ 1 0 0 +1 0 -1,16
≡FeOH+1/22 · · ·NO−3 1 0 +1 -1 0 -0,96
≡Fe3O−1/2 0 1 0 0 0 0,00
≡Fe3OH+1/2 0 1 +1 0 0 8,70
≡Fe3O−1/2 · · ·K+ 0 1 0 +1 0 -1,16
≡Fe3OH+1/2 · · ·NO−3 0 1 +1 -1 0 -0,96
Un parámetro importante en los cálculos del modelo, necesario para describir
la adsorción de protones e iones, es el área supercial. El tamaño nanométrico de
la ferrihidrita provoca dicultades para la determinación de su área supercial,
ya que la agregación de las partículas junto con la fuerte deshidratación que se
produce al medir el área supercial mediante el método BET conduce a un valor
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de área supercial menor que la real. Davis y Leckie (1978) sugirieron emplear
el comportamiento ácido-base de la ferrihidrita como medida del área supercial,
comparando la carga supercial calculada con un modelo de complejación super-
cial (C/m2) con la carga experimental (C/g). De esta forma, el área supercial
se consideró como un parámetro ajustable y se comparó la carga calculada por el
modelo CD-MUSIC con la carga experimental obtenida en las valoraciones poten-
ciométricas. El valor de área supercial obtenido fue de 350 m2/g, que sigue siendo
un valor bajo comparado con los propuestos para ferrihidritas frescas, esto es, sin
someterlas a procesos de envejecimiento, que se encuentran en el intervalo de 600
750 m2/g (Dzombak y Morel, 1990). Por tanto, puede decirse que el envejecimiento
al que fue sometida la suspensión de ferrihidrita produce una disminución del área
supercial de las nanopartículas (Davis y Leckie, 1978; Hiemstra y van Riemsdijk,
2009). Además, si se tiene en cuenta la relación entre área supercial y tamaño de
partícula (ecuación 2.2) este valor de 350 m2/g es consistente con el tamaño de ∼ 5
nm de las partículas de ferrihidrita observadas a través del microscopio electrónico.
4.4.3. Adsorción de fosfato
La interacción de cationes y aniones con las supercies minerales se puede
describir mediante modelos de complejación supercial, permitiendo de esta forma
predecir el destino, biodisponibilidad y movilidad de contaminantes y nutrientes en
los sistemas naturales. Esto es útil en situaciones donde los datos experimentales
no están disponibles o son difíciles de obtener.
El fósforo inorgánico es uno de los principales nutrientes en los suelos y es un
factor limitante para el crecimiento de plantas (Hinsinger, 2001). Por otro lado,
una fertilización excesiva produce una acumulación del fósforo en los suelos que,
cuando se producen ltraciones, puede provocar problemas medioambientales tales
como la eutrozación de las aguas superciales Kronvang et al. (2005). El fósforo,
y más concretamente el anión ortofosfato, tiene una alta anidad por los óxidos de
hierro y aluminio, siendo los procesos de adsorción los que controlan la distribución
sólido-disolución de este anión en el intervalo natural de pH (Devau et al., 2011).
El ion fosfato tiene una alta anidad por las supercies minerales y se adsorbe
fuertemente en óxidos e hidróxidos metálicos, sobre todo en óxidos de hierro como
ferrihidrita y goetita. Empleando el modelo CD-MUSIC se analizó la adsorción de
fosfato sobre ferrihidrita y goetita, combinando datos experimentales macroscópi-
cos e información microscópica (ver Apéndice D para la información microscópica
encontrada en la bibliografía y Apéndice E para la parte experimental).
Como ya se ha comentado, el modelo CD-MUSIC describe la interfase sólido-
disolución mediante el modelo extendido de Stern, en el cual los grupos superciales
protonados se localizan en el plano 0 supercial, la carga de los iones adsorbidos
especícamente como el fosfato se distribuye entre los planos 0 y 1, y los iones del
electrolito se consideran cargas puntuales situadas en el plano 1. La capa difusa
comienza en el plano 2 y se extiende hacia el seno de la disolución.
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La distribución de carga en un complejo supercial entre el plano 0 y el plano
1 se puede calcular empleando el concepto de enlace de valencia de Brown (Brown
y Altermatt, 1985) combinado con información espectroscópica o molecular de la
estructura del complejo formado. Recientemente, Hiemstra y van Riemsdijk (2006)
encontraron que los coecientes de distribución de carga interfacial, ∆z0 y ∆z1,
pueden diferir ligeramente de los valores calculados con esta aproximación debido
a las interacciones con el dipolo del agua. La introducción de carga en la interfase
sólido-disolución provoca una reordenación de la distribución de carga interfacial
(electrostatic feedback) debida al cambio en la orientación del dipolo de las molécu-
las de agua presentes en la supercie mineral. Este efecto se puede tener en cuenta
y compensar con las siguientes ecuaciones:
∆z0 = n0 + nH0 − φ(n0 + nH0 + Σnrefzref ) (4.25)
∆z1 = n1 + nH1 + φ(n0 + nH0 + Σnrefzref ) (4.26)
donde n0 y n1 representan la carga del ion en cada plano; nH0 y nH1 son la carga de
cada protón adicional asociados al plano 0 y 1, respectivamente; φ es una constante
de proporcionalidad con un valor de 0, 17± 0, 02; nref es un número que representa
la media de grupos superciales de referencia usados en la reacción supercial y
zref es la carga de dichos grupos superciales (Hiemstra y van Riemsdijk, 2006).
Para describir la adsorción de fosfato sobre los óxidos de hierro con el mode-
lo CD-MUSIC es necesario conocer la naturaleza de los complejos superciales,
teniendo en cuenta que los iones fosfato se pueden unir a los distintos grupos
superciales por medio de diferentes enlaces. Las medidas espectroscópicas com-
binadas con cálculos moleculares permiten en algunos casos la determinación de
la estructura de dichos complejos superciales. En el presente trabajo se emplea
la información bibliográca disponible para seleccionar los complejos superciales
de fosfato y describir con ellos el proceso de adsorción en la ferrihidrita y goetita
(Arai y Sparks, 2001; Luengo et al., 2006).
La adsorción de fosfato en óxidos de hierro ha sido estudiada ampliamente
mediante espectroscopía infrarroja (IR) y absorción de rayos X (XAS). Tejedor-
Tejedor y Anderson (1990) estudiaron mediante espectroscopía IR la adsorción de
fosfato sobre goetita y propusieron la existencia de tres complejos distintos, uno
monodentado no protonado y dos bidentados. Existen, sin embargo, discrepancias
a la hora de asignar las bandas del fosfato en la goetita, especialmente después
del estudio llevado a cabo por Persson et al. (1996). En dicho estudio los autores
indican que se pueden distinguir tres complejos superciales monodentados, cuya
única diferencia es su grado de protonación. Hay que tener en cuenta, sin embargo,
que los espectros IR se realizaron en muestras de goetita secas y, como los propios
autores conrman, se pueden producir modicaciones en la posición de las bandas
en presencia de moléculas de agua. En un estudio reciente llevado a cabo por
Loring et al. (2009) para evaluar la reactividad del arseniato en goetita mediante
XAS y espectroscopía IR llegan a la misma conclusión. Proponen la existencia
de tres complejos monodentados diferenciados en su grado de protonación, que
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se estabilizarían principalmente mediante puentes de hidrógeno con las posiciones
reactivas vecinas. En este caso es necesario considerar que el arseniato y el fosfato
poseen un comportamiento similar (Violante y Pigna, 2002), por lo que es de esperar
que los complejos formados sean los mismos.
El trabajo de Luengo et al. (2006) conrma la presencia de complejos supercia-
les bidentados (protonado y no protonado) en la adsorción de fosfato sobre goetita.
El complejo protonado sería el predominante a valores de pH bajos, mientras que
el no protonado sería la especie dominante a un pH intermedio y alto. A valores de
pH relativamente altos, estos autores hallaron además la presencia de una o más
especies que no se identicaron, cuya contribución a la adsorción era menor de un
20% del fosfato total adsorbido.
Arai y Sparks (2001) estudiaron la especiación de fosfato en la supercie de la
ferrihidrita mediante espectroscopía infrarroja con reectancia total atenuada (at-
tenuated total reectance-Fouried transform infrared, ATR-FTIR). Su conclusión
fue que a un valor de pH de 7,5 se forma un complejo bidentado no protonado en la
supercie de las nanopartículas de ferrihidrita, pero no fueron capaces de descartar
la presencia de otro tipo de complejos. A valores de pH bajos (pH ' 4) la asig-
nación de bandas en el espectro infrarrojo resulta más complicada. Arai y Sparks
(2001) sugirieron la presencia de un complejo supercial bidentado protonado, del
mismo modo que había sido propuesto por Tejedor-Tejedor y Anderson (1990) para
la goetita a pH < 6. Sin embargo, no descartaron la existencia de otros complejos
protonados (monodentado protonado o monodentado con enlace de hidrógeno) a
esos valores de pH.
Un estudio similar fue el realizado por Khare et al. (2007), en el que se ana-
lizaron los modos de enlace del fosfato en la ferrihidrita mediante XAS. En dicho
trabajo se conrmó la presencia de un complejo bidentado a pH 6,0. Sin embargo,
la espectroscopía de absorción de rayos X no permite distinguir entre complejos
protonados y no protonados.
También es posible utilizar cálculos mecano-cuánticos para determinar los mo-
dos de enlace de aniones adsorbidos en óxidos minerales. Kwon y Kubicki (2004)
emplearon cálculos de MO/DFT (molecular orbital/density functional theory) para
analizar los complejos de fosfato formados en la supercie de óxidos de hierro, sugi-
riendo que a valores de pH ' 4, 55,7 hay que considerar los complejos bidentados
protonados, mientras que a valores de pH intermedios (pH ' 7, 57,9) se pueden
formar tanto el complejo bidentado protonado como el monodentado no protona-
do. Además, a valores de pH ' 12, 8, es necesario tener en cuenta la inuencia del
complejo monodentado no protonado.
Rahnemaie et al. (2007b) conrmaron la presencia del complejo bidentado no
protonado en la supercie de la goetita después de realizar cálculos de MO/DFT
para los complejos bidentados y monodentados (protonados y no protonados). En el
estudio de Sherman y Randall (2003) se detectó dicho complejo bidentado no pro-
tonado en la adsorción de arseniato sobre ferrihidrita, sin embargo, estos autores no
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encontraron ninguna evidencia acerca de la formación de complejos monodentados
en el proceso de adsorción de arseniato sobre óxidos de hierro.
Figura 4.10: Esquema de los distintos tipos de complejos de fosfato que se
pueden formar sobre la supercie de un óxido de hierro.
De acuerdo con lo expuesto anteriormente, se puede armar que existen bastan-
tes dicultades para identicar y seleccionar los complejos de fosfato mayoritarios
presentes en los óxidos de hierro. Debido a esto, para interpretar la adsorción de
fosfato en goetita y ferrihidrita con el modelo CD-MUSIC se considerará en un
principio la existencia de complejos de esfera interna bidentados y monodentados,
tanto protonados como no protonados, en la interfase sólido-disolución (gura 4.10).
Para dichos complejos se pueden plantear las reacciones superciales de la manera
siguiente:
≡FeOH−1/2 +H+ + PO3−4  ≡FeO
−1/2+∆z0PO∆z13 +H2O (4.27)
≡FeOH−1/2 + 2H+ + PO3−4  ≡FeO
−1/2+∆z0PO2OH
∆z1 +H2O (4.28)




2 + 2H2O (4.29)
≡2FeOH−1/2 + 3H+ + PO3−4  ≡Fe2O
−1+∆z0
2 POOH
∆z1 + 2H2O (4.30)
Debido a la alta anidad del fosfato por los grupos monocoordinados, úni-
camente se tendrá en cuenta la formación de complejos con este tipo de grupos
superciales en el intervalo de pH estudiado (Hiemstra y van Riemsdijk, 1996; Sun
y Doner, 1996; Antelo et al., 2005). También se consideró que todos los grupos mo-
nocoordinados existentes en la goetita (o ferrihidrita) poseen la misma reactividad
frente al fosfato, sin hacer distinciones entre los complejos que comparten aristas o
aquellos que comparten vértices (gura 4.10).
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Con el objetivo de estudiar y simular la reactividad del fosfato en la goetita
con el modelo CD-MUSIC se hará una nueva evaluación de los datos obtenidos por
Antelo et al. (2005), ya que hay tener en cuenta que actualmente se emplea una
descripción de la doble capa eléctrica distinta, el ya comentado modelo extendi-
do de Stern, en donde se introduce la estructura de hidratación de las moléculas
y la corrección necesaria debida al momento dipolar producido (Hiemstra y van
Riemsdijk, 2006). Para optimizar el modelo los únicos parámetros que se ajusta-
ron fueron las constantes de complejación de las especies de fosfato superciales,
utilizando como referencia los valores bibliográcos existentes (Antelo et al., 2005;
Rahnemaie et al., 2007b). Los valores de distribución de carga utilizados para los
distintos complejos superciales de fosfato fueron obtenidos para la goetita por
Rahnemaie et al. (2007b) mediante cálculos MO/DFT.
Las isotermas de adsorción de fosfato sobre goetita en KNO3 se muestran en
la gura 4.11 (ver Apéndice E para la parte experimental). Inicialmente, se reali-
zaron ajustes considerando que únicamente uno de los cuatro complejos posibles
se formaba en la supercie mineral, puesto que el objetivo es alcanzar un buen
ajuste de los datos experimentales con la mínima cantidad de complejos de esfera
interna. Si el ajuste no resultaba aceptable, se hicieron combinaciones de dos o
tres complejos en los cálculos hasta conseguir una buena reproducción de los datos
experimentales.
La primera simulación aceptable de los datos experimentales con goetita se
consiguió con los complejos de fosfato bidentado protonado (BH) y bidentado no
protonado (B) que, por otra parte, son los que se postulan como predominantes
según la información espectroscópica disponible (Arai y Sparks, 2001). Al aplicar el
modelo CD-MUSIC considerando ambos complejos superciales se llega, en gene-
ral, a una buena reproducción de los datos experimentales (R2 = 0, 9723, Apéndice
F gura F.1B), aunque existe una sobrestimación en la adsorción a concentraciones
bajas en los valores de pH más bajos (pH 4,5). Para solucionar dicha sobrestima-
ción se introduce en el ajuste el complejo monodentado protonado (MH) en base a
la información espectroscópica (Rahnemaie et al., 2007b; Loring et al., 2009), junto
con ambos complejos bidentados (tabla 4.4). De esta forma se alcanza una buena
simulación de los datos experimentales (R2 = 0, 9813, Apéndice F gura F.1A),
aunque la contribución del complejo bidentado protonado es muy pequeña, por lo
que se puede despreciar en los cálculos. Por tanto, la adsorción de fosfato en goetita
se puede describir razonablemente bien con los complejos bidentado no protonado
y monodentado protonado (tabla 4.4, gura 4.11A). Aunque con pequeñas diferen-
cias en las constantes de complejación supercial, estos complejos son los mismos
propuestos por Rahnemaie et al. (2007b) en su estudio de la adsorción de fosfa-
to sobre goetita. En dicho estudio los autores postulan la presencia mayoritaria
del complejo bidentado no protonado a valores de pH altos y la presencia de un
complejo monodentado no protonado a pH bajos.
El procedimiento para describir la adsorción de fosfato en la ferrihidrita es
análogo al propuesto para la goetita (gura 4.11B, ver Apéndice E para la des-
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Figura 4.11: Isotermas de adorción de fosfato a fuerza iónica 0,1 M en
KNO3 sobre (A) goetita y (B) ferrihidrita. pH 4, 5;4 pH 7, 0; # pH 8, 5 en
goetita y pH 8,0 en ferrihidrita; ♦ pH 10, 0 en goetita y pH 9,0 en ferrihidrita.
Las líneas se corresponden con los ajustes del modelo CD-MUSIC.
cripción del experimento). Del mismo modo que para el estudio de las curvas de
carga de la ferrihidrita, al aplicar el modelo CD-MUSIC para simular la adsor-
ción de fosfato sobre ferrihidrita es necesario utilizar la estructura de la goetita
como aproximación de la estructura cristalina de este nanomineral. Se encontró
que la adsorción de fosfato puede ser interpretada usando los complejos supercia-
les bidentados, tanto protonado (BH) como no protonado (B), cuyos parámetros
de complejación supercial se pueden ver en la tabla 4.5. Estos resultados dieren
de los obtenidos para la goetita, en donde los complejos utilizados eran bidenta-
do y monodentado protonado (MH), lo cual pone de maniesto la dicultad para
distinguir la presencia de los distintos tipos de complejos en los óxidos de hierro.
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Tabla 4.4: Parámetros obtenidos con el modelo CD-MUSIC para describir
la adsorción de fosfato sobre goetita. ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga
en los planos 0, 1 y 2, respectivamente.
Especies ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
Opción 1
≡Fe2O2PO2 (B) 0,46 -1,46 0 30,73±0,05
≡Fe2O2POOH (BH) 0,63 -0,63 0 32,88±0,83
≡FeOPO2OH (MH) 0,28 -1,28 0 28,32±0,04
R2 = 0 , 9813
Opción 2
≡Fe2O2PO2 (B) 0,46 -1,46 0 30,71±0,05
≡FeOPO2OH (MH) 0,28 -1,28 0 28,09±0,04
R2 = 0 , 9815
Tabla 4.5: Parámetros obtenidos con el modelo CD-MUSIC para describir
la adsorción de fosfato sobre ferrihidrita. ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga
en los planos 0, 1 y 2, respectivamente.
Especies ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
Opción 1
≡Fe2O2PO2 (B) 0,46 -1,46 0 27,78±0,03
≡Fe2O2POOH (BH) 0,63 -0,63 0 32,09±0,05
R2 = 0 , 9966
Opción 2
≡Fe2O2PO2 (B) 0,46 -1,46 0 27,73±0,06
≡Fe2O2POOH (BH) 0,63 -0,63 0 32,06±0,08
≡FeOPO3 (M) 0,22 -2,22 0 19,64±0,15
R2 = 0 , 9963
Sin embargo, la utilización de estos complejos superciales concuerda con la infor-
mación espectroscópica discutida anteriormente, ya que los complejos bidentados
fueron las principales especies superciales identicadas en la ferrihidrita.
Aunque se puede decir que las constantes de complejación supercial fueron
similares a las obtenidas previamente para un óxido más cristalino como la goe-
tita, la anidad por los aniones fosfato es ligeramente menor en el caso de las
nanopartículas de ferrihidrita.
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Tal como se mostró anteriormente, para simular la adsorción de fosfato sobre
goetita mediante el modelo CD-MUSIC se consideró la presencia del complejo mo-
nodentado protonado en los ajustes para reproducir los resultados experimentales
a pH bajos. Rahnemaie et al. (2007b) propusieron también la existencia de estos
complejos en lugar del complejo bidentado protonado. En cualquier caso, como se
Figura 4.12: Especiación de fosfato en la interfase goetita-disolución según
el modelo CD-MUSIC empleando los parámetros de la tabla 4.4. (A) Opción
1; (B) Opción 2.
comentó previamente, es difícil distinguir entre estos dos tipos de complejo a va-
lores de pH intermedios y bajos. Por tanto, en la ferrihidrita se consideró también
la presencia de complejos superciales monodentados en el modelo junto con am-
bos complejos bidentados. Sin embargo, la contribución del complejo monodentado
fue muy pequeña y se puede despreciar, teniendo en cuenta la abundancia de los
distintos complejos superciales.
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Figura 4.13: Especiación de fosfato en la interfase ferrihidrita-disolución
según el modelo CD-MUSIC empleando los parámetros de la tabla 4.5. (A)
Opción 1; (B) Opción 2.
Para analizar en mayor profundidad la presencia de los complejos monoden-
tados a valores de pH bajos, se llevaron a cabo cálculos sustituyendo el complejo
bidentado protonado por el monodentado protonado al igual que se hizo en la goe-
tita. Dichos complejos (bidentado y monodentado protonado) fueron propuestos
por Rahnemaie et al. (2007b) como mayoritarios en su estudio sobre partículas de
goetita. En el Apéndice F gura F.2 se muestran los resultados del ajuste, donde se
observa que el modelo CD-MUSIC llevó a una buena predicción de la adsorción de
fosfato en la ferrihidrita a pH intermedio-alto, mientras que a valores de pH bajos
se subestimaba la adsorción.
Finalmente, se probó con una combinación de los dos complejos bidentados
y el complejo monodentado no protonado (M). En este caso, se seleccionaron los
complejos en base a los resultados de Antelo et al. (2005). La presencia del complejo
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monodentado únicamente inuirá en las predicciones a valores de pH elevados. La
contribución fue muy pequeña y no se observó una mejora signicativa en las
predicciones de las isotermas de adsorción.
En denitiva, el modelo de complejación supercial CD-MUSIC es capaz de
describir satisfactoriamente la adsorción del fosfato en los óxidos minerales goetita
y ferrihidrita en un amplio intervalo de pH. Los complejos fueron seleccionados
teniendo en cuenta la información espectroscópica y molecular disponible en la bi-
bliografía para ambos minerales. En relación con las predicciones del modelo, las
especies dominantes en la goetita fueron el complejo bidentado no protonado y
el complejo monodentado protonado (gura 4.12), mientras que en la ferrihidrita
las especies bidentadas son las predominantes en todo el intervalo de pH: a va-
lores de pH bajos predomina la especie protonada, mientras que a valores de pH
intermedios-altos la especie principal es el complejo no protonado (gura 4.13).
El ajuste razonablemente bueno de los datos de adsorción a diferentes pH con
complejos superciales de esfera interna, cuya presencia ha sido detectada espec-
troscópicamente, le conere abilidad al modelo y a las especies propuestas.
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Reactividad de fosfato en el suelo
ferrálico
No hay notas equivocadas; es la siguiente
la que lo determina.
Miles Davis
Resumen: En el presente capítulo se describe, por un lado, el proce-
dimiento seguido para determinar el área supercial correspondiente a
los óxidos de hierro que constituyen el suelo ferrálico, y por otro, los
procesos de adsorción de fosfato en los dos horizontes.
5.1. Introducción
El fósforo es un elemento esencial para la vida, siendo uno de los macronu-
trientes necesarios para el crecimiento de las plantas, los cuales utilizan el fósforo
almacenado en los suelos en su forma de ortofosfato H2PO−4 y HPO
2−
4 . El fósforo
es uno de los tres nutrientes que se añaden normalmente a los suelos como fertili-
zantes, ya que es esencial para componentes celulares tales como ácidos nucleicos,
ribosomas o en el adenosín trifosfato (ATP) y, por tanto, un nutriente primordial
en todos los ecosistemas.
Mientras que la mayoría del fósforo del planeta se encuentra en depósitos geoló-
gicos, en el océano y en sedimentos oceánicos, los suelos son las principales reservas
de fósforo biodisponible, con una concentración que varía desde 35 a 5300 mg/kg
y un valor medio de 800 mg/kg (Sparks, 2003). El ortofosfato inorgánico puede
aparecer combinado con 30 elementos distintos para formar aproximadamente 350
115
116 Capítulo 5. Reactividad de fosfato en el suelo ferrálico
minerales, aunque se considera que el fósforo en el suelo se encuentra unido prin-
cipalmente a Ca, Fe y Al (Hesterberg, 2010).
Entre las principales fuentes naturales de fósforo se encuentran los minerales
de apatita (Ca5(PO4)3F,Cl,OH) que son abundantes en todo el mundo (Filippelli,
2002), precipitados poco solubles metal-fosfato, fosfato adsorbido sobre partículas
del suelo o fosfato incorporado en moléculas orgánicas (organofosfatos). Sin em-
bargo, los iones fosfato presentes en el suelo no suelen encontrarse directamente
en una forma aprovechable para las plantas a menos que se transformen en una
forma soluble y biodisponible (Frossard et al., 2000). Un ejemplo es el caso de los
iones fosfato que se encuentran adsorbidos, en donde factores como el pH inuyen
de manera crítica en dicha transformación, ya que un aumento de pH favorecerá la
liberación del fosfato. Parece claro, por tanto, que la especiación del fosfato y cual-
quier proceso que provoque la transformación de una forma no disponible de fosfato
en otra que pueda ser apta para los organismos, afectará a la biodisponibilidad de
dicho anión. Un estudio reciente acerca de las interacciones entre la uoroapatita
y la goetita mostró que se promovía la disolución de la apatita (Bengtsson et al.,
2007), al mismo tiempo que el fosfato liberado era adsorbido sobre la goetita. Es-
tos autores aplicaron un modelo termodinámico a este sistema para interpretar la
solubilidad de la apatita y emplearon un modelo de complejación supercial para
describir la adsorción de fosfato sobre goetita.
Una biodisponibilidad adecuada de fósforo en las plantas activa su desarrollo,
pero, a pesar de que es esencial para el crecimiento, la mala utilización de los
fertilizantes fosforados (como por ejemplo el superfosfato o similares) puede ser una
amenaza para la calidad del agua. Esto es debido a que la movilidad del fósforo
en determinados suelos puede provocar la contaminación de las aguas causando
problemas de eutrozación. Cuando en ríos y lagos existe una elevada concentración
de fósforo se produce un crecimiento masivo de algas (por ejemplo, Cyanobacteria
y Pesteria), lo cual reduce la claridad del agua y puede producir una disminución
del oxígeno disuelto y, como consecuencia, de la biodiversidad (Beauchemin et al.,
1998; Sharpley et al., 2001). Por esta razón, el uso del fósforo en el suelo requiere
un equilibrio entre biodisponibilidad y movilidad para evitar la contaminación de
acuíferos (Liu y Hesterberg, 2011). Para conseguir dicho equilibrio es necesario un
conocimiento cuantitativo de los procesos químicos, físicos y biológicos del suelo
que regulan la solubilidad y movilidad de fósforo.
En general, a pesar del gran interés que ha suscitado el estudio del fósforo, la
movilidad del fósforo inorgánico en la mayoría de suelos sigue siendo difícilmente
predecible (Hinsinger, 2001). Se considera que los procesos de adsorción son los que
controlan la distribución sólido-disolución del fosfato en la mayor parte del inter-
valo natural de pH (Devau et al., 2009, 2011; Kerr et al., 2011). El fosfato tiene
una gran anidad hacia las supercies minerales presentes en los suelos. Se adsorbe
fuertemente sobre la supercie de los óxidos minerales, especialmente sobre los de
hierro y aluminio (Rietra et al., 2001; Liu y Hesterberg, 2011), que son los prin-
cipales constituyentes de los suelos y sedimentos (Zhang et al., 2001). La anidad
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entre el fosfato y la supercie de los óxidos depende, por un lado, de la capacidad
complejante del anión que permite la unión a la supercie a través de reacciones
de intercambio de ligando, y por otro lado, de las interacciones electrostáticas con
la supercie cargada.
En numerosos estudios se ha investigado empleando modelos de complejación
supercial la adsorción de fosfato sobre los óxidos minerales de Fe y Al (Goldberg,
1985; Dzombak y Morel, 1990; Rietra et al., 2001; Violante y Pigna, 2002; Khare et
al., 2005; Rahnemaie et al., 2007b; Antelo et al., 2007), no obstante, la adsorción de
fosfato en suelos ha sido menos estudiada utilizando los mencionados modelos de
complejación supercial (Gustafsson, 2001, 2006; Devau et al., 2011; Hiemstra et
al., 2010a; Weng et al., 2011), por una parte debido a la complejidad que presentan
los sistemas naturales.
La información espectroscópica de los complejos superciales formados en la
interfase sólido-disolución y los modelos de complejación supercial son herramien-
tas necesarias para una correcta predicción de la movilidad y biodisponibilidad del
fósforo. Sin embargo, el uso de modelos de complejación supercial para predecir la
adsorción de aniones y su especiación en muestras naturales sigue siendo un gran
reto. Algunos de los problemas que dicultan esta tarea se deben a la presencia
de distintas fases adsorbentes, por ejemplo, óxidos de hierro, óxidos de aluminio,
arcillas, etc. Otros factores que complican el estudio de la adsorción de aniones en
muestras naturales son la presencia de materia orgánica, que añade más comple-
jidad al sistema bien sea compitiendo por sitios de adsorción o aportando carga
negativa (Antelo et al., 2007; Weng et al., 2011); la presencia de otros iones que
pueden tener efectos competitivos o sinérgicos en la adsorción, como es el caso del
arseniato (Violante y Pigna, 2002) o el Ca2+ (Stachowicz et al., 2008); o la di-
cultad para distinguir entre el fosfato adsorbido o precipitado. Es necesario, por
tanto, un buen conocimiento de la especiación a nivel molecular para mejorar los
modelos de reactividad química, solubilidad y movilidad de fósforo en matrices
medioambientales complejas.
Recientemente, Weng et al. (2011) emplearon un modelo para calcular la ad-
sorción de fosfato en suelos que tiene en cuenta la materia orgánica y los óxidos mi-
nerales, integrando para ello los modelos NICA (non-ideal competitive-adsorption)
para la materia orgánica y CD-MUSIC para los óxidos minerales. En otros estudios
de adsorción de fosfato y arseniato en suelos se utilizaron distintos óxidos minera-
les de hierro y aluminio (goetita, ferrihidrita, gibsita) y arcillas (caolinita, alófano,
illita) para simular la adsorción de aniones en los suelos, sin tener en cuenta la
inuencia de la materia orgánica presente (Gustafsson, 2001; Devau et al., 2009).
En otro estudio acerca de la adsorción de arseniato en suelos (Gustafsson, 2006) se
incluye la materia orgánica simulada mediante una reacción de complejación entre
un grupo supercial del óxido y un grupo carboxílico de la materia orgánica cuya
concentración se obtiene del ajuste.
Basándose en esta aproximación de aditividad de componentes (Gustafsson,
2001), se intentó predecir la reactividad de fosfato en dos horizontes de un suelo
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ferrálico y, debido a que este posee un alto contenido en óxidos de Fe, se consideró
que la fracción reactiva mayoritaria en el mismo son dichos óxidos de Fe. En pri-
mer lugar, se hará una estimación del área supercial reactiva mediante el método
propuesto por Hiemstra et al. (2010a) para, posteriormente, utilizar dicho paráme-
tro en el modelo CD-MUSIC para interpretar la adsorción de fosfato en el suelo.
Alguna de las ventajas de este modelo es que usa especies superciales basándo-
se en estudios espectroscópicos, por lo que permite predecir la reactividad de una
forma más real. Algunos de los parámetros de la goetita se tomarán como punto
de partida para intentar reproducir el comportamiento en las muestras naturales.
Como óxido modelo se escogió la goetita ya que es un oxihidróxido que ha sido
identicado en muchos suelos (Cornell y Schwertmann, 1996), con una estructura
bien denida y del cual se dispone de mucha información bibliográca (Venema
et al., 1996; Boily et al., 2001; Gaboriaud y Ehrhardt, 2003; Antelo et al., 2005;
Villalobos et al., 2009; Hiemstra et al., 2010a).
5.2. Área supercial reactiva
Como se comentó anteriormente, la biodisponibilidad y movilidad de determi-
nados nutrientes y contaminantes en el medioambiente está controlada principal-
mente por sus reacciones de adsorción sobre los componentes minerales del suelo.
Para poder predecir de una manera satisfactoria la solubilidad y el transporte de
contaminantes y nutrientes es necesaria una correcta descripción de la interfase
sólido-disolución en los modelos de complejación supercial.
La utilización de modelos de complejación supercial en sistemas naturales
como suelos, sedimentos y medios acuáticos es bastante compleja. Ello es debido
a la heterogeneidad de los sistemas naturales, que contienen distintas fracciones
con distintas supercies reactivas que al interaccionar entre sí, además de con los
elementos que se adsorben, modican sus propiedades y dicultan la determinación
del área supercial reactiva del material implicado en el proceso de adsorción. Esta
información es necesaria para la utilización de modelos de complejación supercial
en sistemas naturales.
Existen varias aproximaciones para calcular un área supercial reactiva de
muestras naturales que pueda ser incluida en un modelo de complejación super-
cial. Una de ellas es el método clásico de adsorción de un gas, es decir, el método
BET (Brunauer et al., 1938), que ha sido empleado para calcular el área supercial
reactiva en sistemas naturales (Logue et al., 2004). El problema surge debido a que
estos materiales son generalmente heterogéneos y parte del área supercial medida
puede no ser reactiva en el proceso de adsorción considerado. Por ejemplo, pue-
den existir arcillas minerales junto con óxidos de hierro, siendo los óxidos la única
fracción que se encuentra implicada en la reactividad. También puede ocurrir que
la materia orgánica enmascare parte del área supercial mineral (Kaiser y Gug-
genberger, 2003), aunque se puede intentar eliminar la materia orgánica presente
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o eliminar la fracción de óxidos y calcular por diferencia su contribución (Euster-
hues et al., 2005), si bien estos procedimientos no están exentos de incertidumbre
en la medida ya que, por ejemplo, se puede modicar el comportamiento de las
partículas minerales al eliminar la materia orgánica. Por otra parte, con el método
BET se produce una fuerte deshidratación que puede disminuir el área supercial
al provocar que exista una mayor supercie de contacto cuando las partículas son
pequeñas (Dzombak y Morel, 1990).
Otra aproximación posible consiste en medir la fracción reactiva mediante diso-
luciones selectivas, por ejemplo de los óxidos de hierro y aluminio de una muestra
natural, y atribuir una determinada área supercial especíca a cada fracción (Gus-
tafsson, 2001; Dijkstra et al., 2004; Eusterhues et al., 2005). El procedimiento típico
consiste en determinar el contenido de óxidos de hierro y aluminio con ditionito-
citrato-bicarbonato (DCB) (Mehra y Jackson, 1960), que representa el contenido
total de óxidos de hierro y aluminio. Posteriormente es necesario transformar es-
ta cantidad extraída en la correspondiente área supercial. Para la fracción que
contiene aluminio utiliza el área supercial de la gibsita (Dijkstra et al., 2004),
aunque puede ser debida también a la presencia de alófano (Gustafsson, 2001),
mientras que a la fracción mineral de hierro extraída con DCB se le atribuye el
área supercial de la goetita (Weng et al., 2001).
Una tercera aproximación para obtener el área supercial reactiva de una mues-
tra natural es la desarrollada por Hiemstra et al. (2010a). Consiste en emplear un
modelo de complejación supercial con un conjunto de parámetros obtenidos a
partir de un material de referencia, considerado principal responsable del proceso
de adsorción de aniones en medios naturales. De esta manera, se obtiene el área
supercial reactiva necesaria para explicar la adsorción de aniones en un sistema
natural. Este método no permite determinar el área supercial reactiva a partir de
datos de adsorción de especies catiónicas, ya que estas se pueden unir a la fracción
orgánica de la muestra además de a la fracción mineral. Por tanto, el uso de un
anión como adsorbato resulta más adecuado para evaluar el área supercial reac-
tiva de los óxidos metálicos presentes en el suelo. La distribución del anión en la
interfase sólido-disolución se determina e interpreta mediante las propiedades de
adsorción del mismo en el óxido mineral de referencia.
Esta última aproximación fue la empleada en el presente estudio para calcular
el área supercial reactiva de las dos muestras de suelo ferrálico. Al igual que en el
trabajo de Hiemstra et al. (2010a) se empleó como óxido modelo la goetita, para
la que existe una amplia información bibliográca disponible para la descripción
de la adsorción de iones empleando el modelo de complejación supercial CD-
MUSIC (Hiemstra y van Riemsdijk, 1996). Si bien en los últimos años se han hecho
esfuerzos para alcanzar un mayor conocimiento de la estructura y reactividad de
la ferrihidrita (Michel et al., 2007; Hiemstra y van Riemsdijk, 2009; Michel et al.,
2010; Villalobos y Antelo, 2011), su utilización como material de referencia ha sido
descartado, ya que no existe tanta información disponible como en el caso de la
goetita. Como adsorbato se utiliza el anión fosfato, ya que se une mayoritariamente
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a supercies de óxidos metálicos y su comportamiento en reacciones de adsorción
ha sido extensamente estudiado en la bibliografía (Antelo et al., 2005; Rahnemaie
et al., 2007b; Liu y Hesterberg, 2011), y además, está presente en la mayoría de los
sistemas naturales.
Para obtener el área supercial reactiva es fundamental que el modelo de com-
plejación supercial pueda predecir el comportamiento del fosfato en sistemas na-
turales.
El Prev, cantidad de fosfato unido reversiblemente a las partículas de suelo,
es una propiedad del suelo para unas determinadas condiciones y depende de las
condiciones del suelo en el muestreo. El Prev total se encuentra distribuido entre
el sólido y la disolución en equilibrio, lo cual se puede denir mediante el siguiente
balance de masas:




donde Γ es la adsorción de fosfato por unidad de área supercial reactiva (mol/m2)
y c es la concentración de fosfato medida en la disolución. Cuando la propor-
ción sólido-disolución (solid-solution ratio, SSR) disminuye, c disminuirá ya que se
desorbe una menor cantidad de fosfato. Si se conoce la relación entre Γ y c se podrá
calcular el área supercial reactiva (m2/kg suelo). Por tanto, una vez que se calcula
A también se puede calcular la cantidad de fosfato adsorbido reversiblemente por
la muestra, Prev. Hay que indicar que se puede calcular el Prev aunque se extraiga
sólo una pequeña fracción de la cantidad total de fosfato redistribuido entre la
fase sólida y la disolución en el equilibrio, con lo cual no es necesario efectuar una
extracción completa.
Para simplicar el estudio de los sistemas multicomponente se emplea un méto-
do basado en la extracción con bicarbonato (Olsen et al., 1954). Añadiendo bicar-
bonato sódico 0,5 M se consigue crear unas condiciones que favorecen la desorción
de fosfato. La disolución tiene un pH ' 8, 5 y además actúa como tampón. Por un
lado, el fosfato se desorbe porque compite con el carbonato en la adsorción (Rah-
nemaie et al., 2007a) y se reducen las interferencias de Ca2+ y Mg2+ debido a la
precipitación como carbonatos sólidos. Además, en estas condiciones la materia or-
gánica presente en las muestras de suelo se disuelve y se puede eliminar añadiendo
carbón activo en exceso.
Para cada muestra del suelo se prepararon disoluciones con distintas propor-
ciones sólido-disolución. Así se trabajó con disoluciones con un SSR de 1/5, 1/10,
1/15, 1/20, 1/25, 1/30, 1/50, 1/100, 1/200 y 1/300 kg/L. Para eliminar la interfe-
rencia de la materia orgánica, se añadieron 0,40 g de carbón activo por gramo de
suelo. Posteriormente, estas suspensiones se agitaron en un agitador automático a
baja velocidad para evitar la abrasión de las muestras, lo que modicaría la can-
tidad de fosfato extraída al liberar, por ejemplo, el fosfato que forma parte de la
estructura de las muestras o aquel que se encuentra en los poros del material o en
otras zonas que podrían quedar expuestas modicando el área supercial inicial.
En base a estudios previos, se empleó un tiempo de reacción de 15 días (Hiemstra
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et al., 2010a). Después de alcanzarse el equilibrio, se centrifugaron las suspensiones
para separar el sobrenadante y se ltraron mediante un ltro Millipore de 0,45 µm.
Se acidicó el extracto hasta pH 2 para después medir la concentración de fosfato
disuelto mediante el método del azul de molibdeno (Murphy y Riley, 1962). Este
método se basa en la formación de un complejo de fosfomolibdato antimonílico que
se reduce en presencia de ácido ascórbico produciendo un compuesto de fosfato de
color intenso, cuya absorbancia puede ser medida entre 700 y 880 nm. Se comprobó
el cumplimiento de la ley de Lambert-Beer midiendo la absorbancia a 880 nm con
un espectrofotómetro UV-visible JASCO V-530.
Para evaluar el área supercial reactiva se utilizó el modelo de complejación
supercial CD-MUSIC (Hiemstra y van Riemsdijk, 1996), ya que en las condi-
ciones controladas del experimento permite determinar el área supercial reactiva
de la fracción de óxidos minerales presentes de las dos muestras de suelo ferráli-
co interpretando el proceso competitivo de adsorción-desorción fosfato-carbonato
(tabla 5.1).
A partir de los datos experimentales obtenidos en la desorción de fosfato se
calcula el área supercial que consigue reproducir dichos datos con los parámetros
de la tabla 5.2. Los únicos parámetros ajustables en el modelo fueron el área su-
percial reactiva (A en m2/kg suelo) y el fosfato adsorbido reversiblemente (Prev
en mmol/kg). Γ se calcula con el modelo CD-MUSIC para cada valor experimental
de c y, aunque idealmente sólo dos concentraciones son sucientes para calcular
el área supercial reactiva (ecuación 5.1), en el presente trabajo se utilizaron diez
SSR diferentes para cada muestra.
En la gura 5.1 se muestran los resultados de las extracciones con bicarbonato,
en donde se representa la concentración de fosfato en la disolución de bicarbonato
sódico frente a la variación de SSR. Se puede observar una tendencia similar en las
curvas de ambos horizontes. Las concentraciones de fosfato más altas se correspon-
den con elevados SSR. A medida que disminuye el SSR se observa una disminución
en la concentración del fosfato en disolución. Si la muestra no liberase ninguna
cantidad de fosfato se observaría una línea recta con pendiente 1 (gura 5.2), ya
que únicamente tendría lugar la dilución de la suspensión de suelo. Sin embargo,
la representación de los datos experimentales se desvía de dicha línea, sobre todo
a valores altos de SSR. Esto se debe a que se produce una liberación de fosfato no
lineal de la matriz del suelo a medida que se diluye la muestra, es decir, a medida
que disminuye el SSR. Se espera que los suelos con la menor variación en la concen-
tración de fosfato, es decir, los que tienen una mayor capacidad de tamponamiento,
tengan un área supercial reactiva mayor (Hiemstra et al., 2010a). Por lo tanto,
esta desviación de las curvas de la dilución lineal está relacionada con el valor de
área supercial reactiva de la muestra (m2/kg suelo).
Para cada muestra se ajustó la cantidad de fosfato unido reversiblemente y
el área supercial reactiva (tabla 5.2), obteniendo una buena reproducción de los
resultados experimentales (R2 > 0, 98, gura 5.1). El área supercial calculada me-
diante el ajuste con el modelo CD-MUSIC se debe considerar un área efectiva
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Figura 5.1: Fosfato en disolución liberado mediante el método de extracción
con bicarbonato para diferentes proporciones sólido-disolución (SSR). (A)
Horizonte Ap1; (B) Horizonte Bw1. Las líneas corresponden a los ajustes
según el modelo CD-MUSIC.
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Tabla 5.1: Especies y parámetros del modelo CD-MUSIC (Hiemstra et al.,
2010a) empleados para determinar el área supercial reactiva en las muestras
del ferralsol. Las capacitancias fueron C1 = 0, 93 F/m2 y C2 = 0, 75 F/m2.
Los parámetros ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga en los planos 0, 1
y 2, respectivamente. La densidad de posiciones superciales para los gru-
pos mono y triplemente coordinados fue de Ns,1 = 3, 45 posiciones/nm2 y
Ns,3 = 2, 7 posiciones/nm
2, respectivamente.
Reacciones ≡FeOH ≡Fe3O ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
≡FeOH−1/2 1 0 0 0 0 0,00
≡FeOH+1/22 1 0 +1 0 0 9,30
≡FeOH−1/2 · · ·K+ 1 0 0 +1 0 -1,16
≡FeOH+1/22 · · ·NO−3 1 0 +1 -1 0 -0,96
≡Fe3O−1/2 0 1 0 0 0 0,00
≡Fe3OH+1/2 0 1 +1 0 0 9,30
≡Fe3O−1/2 · · ·K+ 0 1 0 +1 0 -1,16
≡Fe3OH+1/2 · · ·NO−3 0 1 +1 -1 0 -0,96
≡Fe2O2PO2 (B) 2 0 0,46 -1,46 0 29,72
≡FeOPO2OH (MH) 1 0 0,28 -1,28 0 27,63
≡(FeO)2CO 2 0 0,62 -0,62 0 22,01
≡(FeO)2CO · · ·Na+ 2 0 0,62 0,38 0 22,03
≡FeOH+1/22 · · ·CO2−3 1 0 +1 -2 0 10,22
≡Fe3OH+1/2 · · ·CO2−3 0 1 +1 -2 0 10,22
≡FeOH−1/2Ca2+ 1 0 0,31 1,69 0 3,23
≡FeOH−1/2CaOH+ 1 0 0,31 0,69 0 -6,42
≡FeOH−1/2 · · ·Ca2+ 1 0 0 +2 0 1,8
≡Fe3O−1/2 · · ·Ca2+ 0 1 0 +2 0 1,8
≡FeOH−1/2Mg2+ 1 0 0,72 1,28 0 4,52
≡FeOH−1/2MgOH+ 1 0 0,72 0,28 0 -6,78
del suelo, ya que representa el comportamiento de la fracción mineral del suelo,
representada por el óxido mineral goetita, con la que ha sido calibrado el modelo.
Utilizando la cantidad de óxidos de hierro extraída con DCB (mmol/kg), se
puede transformar el área supercial efectiva obtenida del ajuste de los datos de
desorción de fosfato (m2/g suelo) en el área supercial especíca para el óxido pre-
sente (m2/g óxido-DCB). Si se hace esto para las áreas superciales efectivas del
presente estudio (tabla 5.3), el área supercial especíca obtenida es 35,7 m2/g óxi-
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Figura 5.2: Desviación de la dilución lineal en las curvas de extracción con
bicarbonato en ambos horizontes del suelo ferrálico. (#) Ap1; (4) Bw1. Las
líneas corresponden a los ajustes del modelo CD-MUSIC. La línea discontinua
representa la dilución lineal.
Tabla 5.2: Parámetros obtenidos del ajuste de los datos de la extracción
con bicarbonato.




do para el horizonte Ap1 y 25,9 m2/g óxido para el horizonte Bw1. Estos valores
han sido calculados en base a una masa molar de 89 g/mol Fe correspondiente a la
goetita.
Tabla 5.3: Transformación del área supercial reactiva empleando los valo-
res de las extracciones selectivas con DCB.
Fe-DCB (mmol/kg) A (m2/g óxido−DCB)
Ap1 2325 35,7
Bw1 2558 25,9
Estos valores de área supercial especíca están relacionados con el tamaño de
las partículas. Se pueden calcular los diámetros (d) de dichas partículas a través
de la fórmula d = 6/(ρA), considerando partículas esféricas no porosas con una
densidad (ρ) de 3,5 g/cm3 (Hiemstra y van Riemsdijk, 2009). De esta forma, si
se tiene en cuenta el área obtenida de la extracción con DCB se obtienen unos
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diámetros de 48 nm para las partículas del horizonte Ap1 y 66 nm en el horizonte
Bw1, tamaños típicos de goetitas sintéticas (Kosmulski et al., 2004).
Al comparar los resultados del área supercial reactiva obtenidos en este estudio
con la de los suelos del trabajo de Hiemstra et al. (2010a) se observó que el valor del
área efectiva para las muestras de suelo ferrálico se encuentra dentro del intervalo 3
30 m2/g suelo que obtuvieron dichos autores. Por otra parte, cuando se expresa esta
área en función del contenido total de óxidos de hierro y aluminio, los resultados
de área supercial especíca obtenidos en el trabajo de Hiemstra et al. (2010a)
están entre 2001200 m2/g óxido, con nanopartículas del orden de ' 110 nm. En
el presente estudio, sin embargo, existe una mayor proporción de óxidos de hierro y
aluminio por lo que al realizar la transformación se obtienen partículas de tamaño
' 4070 nm. Estas diferencias vienen dadas por la mayor proporción de óxidos
de hierro presentes en el suelo ferrálico de este estudio, además de a una menor
cantidad de fósforo, en relación con el estudio de Hiemstra et al. (2010a).
5.3. Estudio de la reactividad
El tipo más usual de ensayo llevado a cabo para estudiar la biodisponibilidad
de fosfato en muestras naturales consiste en experimentos de adsorción. General-
mente, se realizan experimentos en batch, es decir, se equilibran submuestras de
un suelo a temperatura constante (isoterma) con volúmenes iguales de disoluciones
en las que existen diferentes concentraciones de la sustancia de interés a adsorber
(adsorbato) y se determina la cantidad remanente en disolución después de la ad-
sorción. La representación gráca de cantidad adsorbida por el suelo frente a la
concentración de la solución de equilibrio se denomina isoterma de adsorción.
El tiempo de equilibrado varía ampliamente dependiendo del sistema que se
estudie: el intercambio de un catión simple como el Ca2+ puede completarse en
minutos (Marcano-Martinez y McBride, 1989), mientras que la adsorción de fos-
fato puede continuar aumentando durante dos días e incluso después avanzar a
un ritmo muy lento durante meses, dependiendo del tipo de suelo (Barrow, 1983;
Torrent et al., 1994). En general, el tiempo necesario para alcanzar el equilibrio
debe determinarse en cada caso.
5.3.1. Materiales y métodos
Para obtener las isotermas de adsorción de fosfato se prepararon suspensiones
de suelo de 10 g/L a fuerza iónica 0,1 M utilizando como electrolito de fondo
KNO3. El fosfato se añadió a las suspensiones a partir de una disolución madre de
NaH2PO4. Los experimentos se realizaron en batch añadiendo sobre 20 mL de
la suspensión de suelo diferentes volúmenes de la disolución madre del anión para
conseguir un intervalo de concentraciones de fosfato entre 0,020,30 mM para la
muestra Ap1 y 0,11,0 mM para la muestra Bw1. A continuación, se ajustó a pH
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5, 8 y 10 las distintas suspensiones mediante pequeñas adiciones de HNO3 0,2 M o
KOH 0,1 M y se reajustó periódicamente durante el experimento. Se burbujeó N2
durante el proceso para evitar la contaminación por CO2 y el material empleado
fue de polietileno. Para la muestra del horizonte superior, Ap1, se obtuvieron las
isotermas a pH 5 y 10, mientras que para la muestra del horizonte Bw1 fueron
realizadas a pH 5 y 8. Estos valores de pH fueron escogidos de manera que se
apreciase bien la inuencia del mismo en la adsorción. Se vericó que con 24 h de
agitación era suciente para alcanzar el equilibrio. Períodos de tiempo superiores
no mostraban un aumento signicativo en la adsorción.
Para determinar la concentración de fosfato en disolución, una vez alcanzado
el equilibrio, se ltraron las suspensiones mediante un ltro Millipore de 0,45 µm,
de tal modo que únicamente se medía el fosfato presente en la fase líquida. Para
realizar las medidas en disolución se empleó el método propuesto por Murphy y
Riley (1962) y que ya fue comentado anteriormente.
Otra manera de estudiar la reactividad de fosfato es la obtención de ejes de pH.
En estos experimentos se representa la cantidad de fosfato adsorbida en función del
pH de la disolución, por lo que, a diferencia de las isotermas, muestran de una forma
directa la dependencia de la adsorción con el pH. En cada horizonte, los ejes de
pH fueron realizados a dos concentraciones de fosfato distintas para cada horizonte
y barriendo el intervalo de pH comprendido entre 4 y 10. Al igual que para la
obtención de las isotermas, se realizaron experimentos en batch en los que sobre
20 mL de las suspensiones de suelo de concentración 10 g/L se añadió la cantidad
de fosfato correspondiente y se ajustó el pH mediante adiciones de HNO3 0,2 M
o KOH 0,1 M, reajustando el mismo cada cierto tiempo durante la realización del
experimento. En el horizonte Ap1 se obtuvieron los ejes de pH a [PO4]total de 80 y
160 µM y en el Bw1 las [PO4]total fueron de 400 y 800 µM. Todos los experimentos
se llevaron a cabo en atmósfera de N2 para evitar la contaminación debida a la
presencia de CO2 y como electrolito de fondo se utilizó KNO3 a una fuerza iónica
constante de 0,1 M. Se utilizó material de polietileno para evitar la contaminación
por silicatos de las muestras y la temperatura se mantuvo a 25±1 oC en todos los
experimentos.
5.3.2. Horizonte Ap1
Como se indicó en el capítulo de caracterización (capítulo 2, tabla 2.1), el ho-
rizonte supercial del ferralsol, Ap1, se caracteriza por poseer un mayor contenido
en materia orgánica en relación con el horizonte más profundo. Esta característica
es necesario tenerla en cuenta para simular la reactividad del mismo, ya que condi-
cionará de una forma importante las interacciones que se produzcan en la interfase
sólido-disolución y, como consecuencia, se espera que inuya en la adsorción de
fosfato aportando carga negativa a la supercie y compitiendo por las posiciones
de adsorción.
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En la gura 5.3A se muestran las isotermas de adsorción de fosfato sobre la
muestra Ap1 en KNO3 0,1 M a pH 5 y pH 8. Como se puede observar, el fosfato
Figura 5.3: Adsorción de fosfato en el horizonte Ap1 a fuerza iónica 0,1 M
en KNO3. (A) Isotermas de adsorción: # pH 5 y 4 pH 8; (B) Ejes de pH
con concentraciones iniciales de fosfato: # 160 µM y 4 80 µM. Las líneas
corresponden a los ajustes según el modelo CD-MUSIC.
presenta una anidad alta por las partículas de suelo, aumentando su adsorción a
medida que el pH disminuye. Este comportamiento es muy similar al observado en
los óxidos de hierro (ver sección 4.4.3), lo cual era de esperar si se tiene en cuenta
que dichos óxidos son una fracción importante en la composición de este horizonte
supercial. La disminución de la adsorción que se observa a medida que aumenta
el pH puede explicarse, por una parte, debido a que la carga supercial de las
partículas del suelo es más negativa a medida que aumenta el pH, por lo que se
produce un efecto de repulsión electrostática entre las especies de fosfato cargadas
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negativamente y la supercie, ya que el anión se encuentra más desprotonado (con
más carga negativa) a valores elevados de pH. El PZC de los óxidos de hierro en
condiciones naturales se encuentra entre 67 y, como consecuencia, a valores de
pH superiores la supercie tendrá una carga neta negativa. Sin embargo, hay que
tener en cuenta que para realizar las simulaciones se consideran óxidos de hierro
en condiciones ideales con un PZC ' 9, por lo que la distribución de la carga en la
supercie será diferente al suponer que a valores de pH < 9 la carga neta supercial
es positiva, favoreciendo electrostáticamente la adsorción de fosfato.
En los ejes de pH para la muestra Ap1 (gura 5.3B) se puede observar una
reactividad similar a ambas concentraciones: en un amplio intervalo de pH no se
aprecia efecto del mismo, pero a partir de un pH ' 7 se produce una disminución
en la adsorción, siendo más acusada en la concentración más alta.
Los parámetros obtenidos al llevar a cabo el ajuste se muestran en la tabla 5.4.
Se empleó el área supercial derivada del experimento de extracción con bicarbo-
nato (37,75 m2/g óxido) y se consideró la cantidad de óxido de hierro extraída
con DCB (tabla 5.3). Se hizo así ya que, como se ha comentado anteriormente, se
supone que la principal fracción reactiva en la muestra de suelo son los óxidos de
hierro. Para poder reproducir los datos experimentales se trabajó en primer lugar
con los ejes de pH para, posteriormente, comprobar que el modelo también repro-
ducía las isotermas de adsorción con los parámetros obtenidos en cada paso de la
optimización.
Tabla 5.4: Parámetros obtenidos con el modelo CD-MUSIC para describir
la adsorción de fosfato sobre el horizonte Ap1. ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan
la carga en los planos 0, 1 y 2, respectivamente. La densidad de los grupos
≡FeNOM fue optimizada a 1,18±0,24 posiciones/nm2.
Especies ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
≡Fe2O2PO2 (B) 0,46 -1,46 0 30,02±0,25
≡FeOPO2OH (MH) 0,28 -1,28 0 27,27±0,37
R2 = 0 , 8613
En una primera aproximación se consideraron los parámetros de la goetita ideal
(tabla 5.1), aunque de este modo se sobrestimaba la adsorción de fosfato a valores
de pH bajos (R2 = 0, 7126, Apéndice G gura G.1A). Como se ha comentado an-
teriormente, una explicación a este hecho puede ser, por un lado, la utilización de
un PZC ' 9 correspondiente a una goetita ideal en el modelo CD-MUSIC, mien-
tras que las goetitas naturales poseen un PZC ' 6. Esto implicaría una carga neta
positiva en un intervalo menor de pH (pH < 6), por lo que se vería menos favoreci-
da electrostáticamente la adsorción de fosfato. Por otro lado, es posible que otras
fracciones presentes en la muestra afecten a la adsorción del anión en los óxidos de
hierro, como la presencia de materia orgánica que aporta carga negativa al sistema
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disminuyendo la adsorción de fosfato electrostáticamente o también es posible que
parte de las posiciones reactivas de los óxidos de Fe no se encuentren disponibles
debido a la competencia con otros aniones o cationes (o incluso la propia materia
orgánica) presentes en la disolución de suelo.
En un segundo paso, para conseguir una mejor reproducción de los datos ex-
perimentales se optimizaron las constantes de complejación supercial (tabla 5.4),
de tal forma que se mejoró la reproducción de los datos experimentales, aunque
todavía se sobrestimaba la adsorción a valores de pH bajos (R2 = 0, 7996, Apéndi-
ce G gura G.1A). Al realizar la optimización, la constante del complejo bidentado
no protonado (B) de fosfato aumentó ligeramente en comparación con la constan-
te ideal (log KB = 29, 72), mientras que la del complejo monodentado protonado
(MH) disminuyó un poco (log KMH = 27, 63), aunque si se tiene en cuenta el error
experimental dichas constantes son prácticamente idénticas a las ideales para la
goetita. En cualquier caso, es posible que exista una mayor anidad del complejo
bidentado de fosfato por la supercie.
Figura 5.4: Especiación de fosfato en el horizonte Ap1 según el modelo
CD-MUSIC. [PO4]Total=160 µM. Las líneas continuas corresponden a las
especies superciales de fosfato y las líneas discontinuas son las especies en
disolución.
Finalmente, para mejorar el ajuste fue necesario introducir un nuevo compo-
nente supercial ≡FeNOM que permite simular la presencia de la materia orgánica
y que únicamente aporta carga negativa al sistema. Hay que tener en cuenta que
en este horizonte supercial existe una mayor cantidad de materia orgánica si se
compara con el horizonte más profundo y, por tanto, va a inuir en la reactividad
(tabla 2.1). El comportamiento de este nuevo componente será explicado con más
detalle en el apartado 5.4, aunque su función es la de aportar carga negativa al igual
que ocurre con la materia orgánica y se produce una disminución en la adsorción de
fosfato al provocar repulsiones electrostáticas entre el fosfato y la supercie (Filius
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et al., 2003). De esta manera, optimizando la densidad de los grupos ≡FeNOM a
1,18 posiciones/nm2, el modelo reproduce de manera satisfactoria la reactividad
del fosfato en el horizonte Ap1 (R2 = 0, 8613, gura 5.3, tabla 5.4).
En la gura 5.4 se muestra la especiación del fosfato en la muestra Ap1 cal-
culada con el modelo CD-MUSIC utilizando los parámetros de la tabla 5.4. Se
observa una presencia mayoritaria del complejo bidentado no protonado en todo
el intervalo de pH y a valores de pH < 7 empieza a tener relevancia el complejo
monodentado protonado. Esta distribución es muy similar a la observada en la
goetita (gura 4.12).
5.3.3. Horizonte Bw1
Las isotermas de adsorción de fosfato en KNO3 0,1 M a pH 5 y 8 del horizonte
más profundo del suelo ferrálico, Bw1, se muestran en la gura 5.5. Presentan
una forma en L (Giles et al., 1960) característica de una elevada anidad de la
fase sólida por el anión a bajas concentraciones y al aumentar el pH la adsorción
disminuye. Como ya se explicó anteriormente, a medida que aumenta el pH la
supercie va adquiriendo carga negativa, de tal forma que aumentan las fuerzas
repulsivas con respecto al anión y se produce una disminución en la adsorción.
Estas fuerzas repulsivas son dominantes a valores de pH superiores al PZC, en
donde la supercie tiene una carga neta negativa.
Los ejes de pH a concentraciones iniciales de fosfato de 400 y 800 µM (gura 5.5)
poseen una forma similar a los obtenidos para óxidos de Fe y Al, ya que la máxima
adsorción se produce a valores relativamente bajos de pH (pH < 6) y a medida que
aumenta el pH se observa una disminución en la adsorción. Esta disminución no es
apreciable a [PO4] bajas hasta pH ≈ 6, mientras que cuando la [PO4] es mayor, la
disminución de la adsorción es progresiva en todo el intervalo de pH.
En un primer paso, se intentó simular la adsorción partiendo del valor de área
supercial obtenido mediante la extracción con bicarbonato (25,9 m2/g óxido Fe-
DCB) y las constantes ideales para la goetita (tabla 5.1). Parece claro, sin embargo,
que con el área de la extracción no se alcanza la adsorción máxima y además
se queda muy por debajo de la adsorción experimental (R2 < 0, 5, Apéndice G
gura G.1B) por lo que para conseguir un aumento en la adsorción es necesario o
bien aumentar el área supercial especíca o aumentar la densidad de posiciones
de adsorción.
Se observó que al aumentar el área supercial a 102 m2/g óxido se conseguía una
mejor reproducción de los datos experimentales, aunque el ajuste no fue demasiado
bueno (R2 = 0, 7723, Apéndice G gura G.1B). Hay que tener en cuenta que este
aumento en el área supercial especíca implica una disminución en el tamaño de
partícula (de ∼ 66 nm a ∼ 16 nm) si suponemos que son partículas no porosas.
Con el área supercial jada a 102 m2/g óxido se optimizaron las constantes
ideales de complejación de fosfato para intentar alcanzar una mejor simulación de
su reactividad. De esta manera, se reproducen satisfactoriamente los resultados
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Figura 5.5: Adsorción de fosfato en el horizonte Bw1 a fuerza iónica 0,1 M
en KNO3. (A) Isotermas de adsorción: # pH 5 y 4 pH 8; (B) Ejes de pH
con concentraciones iniciales de fosfato: 4 400 µM y # 800 µM. Las líneas
se corresponden al ajuste del modelo CD-MUSIC empleando los parámetros
de la tabla 5.5 (líneas discontinuasopción 1; líneas continuasopción 2).
experimentales, aunque se produce una subestimación de la adsorción de fosfato
a valores de pH < 7 cuando su concentración inicial es elevada (R2 = 0, 9336, -
gura 5.5, opción 1). Los parámetros del ajuste se muestran en la opción 1 de la
tabla 5.5. Los valores de las constantes de complejación de fosfato a los que conduce
este ajuste son menores que los ideales para la goetita y la anidad de los comple-
jos superciales bidentado (B) y monodentado protonado (MH) es prácticamente
equivalente.
La otra forma de aumentar la adsorción es modicar las densidades de los gru-
pos superciales de la goetita ideal, tanto los grupos monocoordinados (Ns,1 = 3, 45)
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Tabla 5.5: Parámetros obtenidos con el modelo CD-MUSIC para describir
la adsorción de fosfato sobre el horizonte Bw1. ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la
carga en los planos 0, 1 y 2, respectivamente. Ns,1 y Ns,3 son las densidades de
posiciones para los grupos mono y triplemente coordinados, respectivamente,
expresadas en posiciones/nm2.
Especies ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
Opción 1: área=102 m2/g óxido, Ns,1 = 3 , 45 , Ns,3 = 2 , 7
≡Fe2O2PO2 (B) 0,46 -1,46 0 27,24±0,47
≡FeOPO2OH (MH) 0,28 -1,28 0 26,94±0,23
R2 = 0 , 9336
Opción 2: área=78 m2/g óxido, Ns,1 = 7 , Ns,3 = 1
≡Fe2O2PO2 (B) 0,46 -1,46 0 27,89±0,40
≡FeOPO2OH (MH) 0,28 -1,28 0 27,22±0,08
R2 = 0 , 8983
como los triplemente coordinados (Ns,3 = 2, 7), de forma que la densidad total de
grupos aumente, manteniendo el área supercial próxima a la que resulta de la
extracción. Al hacer esto, se consigue que las constantes de complejación de fosfato
varíen menos con respecto a las constantes ideales (disminuyen las constantes del
complejo bidentado y monodentado protonado, tabla 5.5 opción 2) y se obtiene un
ajuste similar al anterior (R2 = 0, 8983, gura 5.5 opción 2). Al aumentar la densi-
dad de grupos se consigue una buena reproducción de los datos experimentales con
un área supercial especíca de 78 m2/g óxido, valor que se encuentra más pró-
ximo al encontrado en la extracción con bicarbonato. De esta forma el tamaño de
partícula es ' 22 nm. La densidad de posiciones para los grupos monocoordinados
se jó a 7 posiciones/nm2, mientras que para los grupos triplemente coordinados la
densidad fue de 1 posiciones/nm2, resultando un valor de 8 posiciones/nm2 para la
densidad total de grupos, superior al valor de 6 posiciones/nm2 de la goetita ideal.
Este valor de 8 posiciones/nm2 se puede explicar si se considera que la goe-
tita presente en la muestra es una goetita con imperfecciones, en donde las caras
mayoritarias no son la combinación de las caras cristalinas (101)/(001), sino que
predominan las caras (101) y (210)/(010). Un valor de Ns,1 = 7 implica altas pro-
porciones de la cara (210) o (010) en donde existe una alta densidad de grupos
monocoordinados para poder explicar la elevada capacidad de adsorción de PO4.
Además, el valor de área supercial especíca de 78 m2/g obtenido en el ajuste se
encuentra dentro del intervalo típico de valores para goetitas con imperfecciones,
que es ' 6080 m2/g (Villalobos y Pérez-Gallegos, 2008). Cabe pensar también
en la posibilidad de la presencia de ferrihidrita, asumiendo que la supercie está
compuesta predominantemente por grupos superciales monocoordinados al existir
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proporciones equivalentes de las caras cristalinas (101), (010) y (210) de la goetita
(Hiemstra y van Riemsdijk, 2009; Villalobos y Antelo, 2011).
Figura 5.6: Especiación de fosfato en el horizonte Bw1 según el modelo
CD-MUSIC. [PO4]total = 400 µM. Las líneas continuas corresponden a las
especies superciales de fosfato y las líneas discontinuas son las especies en
disolución.
Cualquiera de los dos ajustes presentados en la gura 5.5 son aceptables, aunque
si se tiene en cuenta el parámetro del área supercial especíca (tabla 5.5), el más
adecuado sea aquel en donde se alcanza un menor valor de la misma, ya que se
aproxima más al obtenido en la extracción con bicarbonato. De esta manera, se
modica la densidad de grupos superciales al suponer que la goetita no es la ideal
en el suelo y se obtiene un ajuste razonablemente bueno en la mayor parte del
intervalo de pH.
En la gura 5.6 se muestra la especiación del fosfato en la muestra Bw1 calcu-
lada con el modelo CD-MUSIC a partir de los parámetros de la tabla 5.5, opción 2.
A diferencia de la muestra Ap1, en la muestra Bw1 existe una predominancia del
complejo monodentado protonado en todo el intervalo de pH y una contribución
del complejo bidentado no protonado a valores de pH intermedios-básicos.
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Los suelos son sistemas heterogéneos, lo cual implica que existen diversas frac-
ciones o componentes que pueden interaccionar entre sí y que de una u otra forma
afectarán a la adsorción de aniones. Algunos de los componentes que se pueden
encontrar en la mayoría de los suelos son el calcio, la materia orgánica o distintos
tipos de precipitados.
Para comprobar cómo afectan diversos factores a la adsorción de fosfato sobre
el suelo ferrálico se realizaron varias simulaciones a través del modelo CD-MUSIC
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en presencia de Ca2+, de precipitados de hierro y aluminio y de materia orgánica.
Se muestran a continuación la inuencia de dichos factores en el horizonte más
profundo.
5.4.1. Efecto del Ca2+
El calcio es uno de los cationes más importantes desde el punto de vista cuanti-
tativo en el medio ambiente. En sistemas acuáticos la concentración de Ca2+ varía
entre menos de 0,1 mmol/L en aguas superciales hasta más de 10 mmol/L en agua
de mar. La presencia de Ca afecta al comportamiento de aniones importantes tales
como el fosfato, ya que tanto puede inuir en la adsorción como en la precipitación
(apatita, hidroxiapatita).
Para simular la presencia de Ca2+ en el suelo con el modelo CD-MUSIC y
estudiar cómo inuye en la adsorción de fosfato, se introdujo en los cálculos la
presencia de Ca2+ en disolución en una concentración de 10 mmol/kg, correspon-
diente a aproximadamente diez veces el Ca2+ de cambio (1,34 mmol/kg, tabla 2.1).
Esta es una concentración generalmente baja en sistemas naturales (Rietra et al.,
2001), aunque puede inuir de manera importante en la adsorción de fosfato en el
suelo como se verá posteriormente. Las constantes de complejación utilizadas son
la mismas que se presentan en la tabla 5.1.
Figura 5.7: Efecto del Ca2+ en la concentración de fosfato adsorbido calcu-
lado con el modelo CD-MUSIC. Líneas continuas, ausencia de Ca2+; líneas
discontinuas, [Ca] = 10 mmol/kg. Los símbolos se corresponden a los datos
expermientales: 4 [PO4] = 400 µM; # [PO4] = 800 µM.
Al realizar las simulaciones en presencia de Ca2+ (gura 5.7) se observa un
aumento en la adsorción a concentraciones iniciales de fosfato de 400 y 800 µM,
haciéndose evidente a valores de pH elevados (pH > 7) cuando la concentración de
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fosfato inicial es menor. Este comportamiento ha sido observado previamente en
óxidos de hierro (Rietra et al., 2001; Stachowicz et al., 2008) y puede ser debido a
una acción sinérgica del sistema CaPO4, esto es, la presencia de Ca2+ en disolución
favorece de forma electrostática la adsorción de fosfato al atraer a los aniones hacia
la supercie mineral.
5.4.2. Efecto de la materia orgánica
Dentro de los componentes sólidos del suelo, la materia orgánica representa
entre un 0,5 y un 5% en peso del horizonte supercial de un suelo mineral, aunque
en suelos orgánicos puede alcanzar hasta casi el 100%. La reactividad de esta
fracción es tan alta que incluso en los contenidos más bajos ejerce un gran efecto
sobre las reacciones químicas del suelo. La biodisponibilidad, toxicidad y movilidad
de iones en el medioambiente viene determinada en gran medida por la interacción
con la materia orgánica y las partículas minerales.
Las sustancias húmicas que forman parte de la materia orgánica pueden estar
presentes en las partículas de óxidos minerales de muestras naturales (Kaiser y
Guggenberger, 2003; Hiemstra et al., 2010b), lo cual afectará a la unión de aniones
inorgánicos (Gustafsson, 2006; Weng et al., 2008). Aunque estas interacciones son
complejas, la materia orgánica ejerce normalmente un doble efecto en la adsorción
de aniones: por un lado aporta carga negativa al sistema que inuirá electrostá-
ticamente en el proceso de adsorción y, por otro, compite por las posiciones de
adsorción del óxido mineral con el anión.
Para evaluar el efecto de la materia orgánica en la adsorción de fosfato me-
diante el modelo CD-MUSIC se consideró su presencia de dos formas distintas:
mediante un componente RO− o mediante un componente ≡FeNOM. La apro-
ximación empleada por Gustafsson (2006), es decir, suponer la existencia de un
componente RO− perteneciente a la materia orgánica, se diferencia de esta última
(≡FeNOM) (Hiemstra et al., 2010b) debido a que el componente RO− se introduce
en disolución con una constante de anidad aproximada. Hay que tener en cuen-
ta que el componente ≡FeNOM para simular la presencia de materia orgánica en
el modelo de complejación supercial ha sido utilizado anteriormente para descri-
bir la reactividad de fosfato en el horizonte Ap1. Se estudiará ahora el efecto que
posee la materia orgánica en el horizonte Bw1 mediante las dos aproximaciones
mencionadas.
En una primera simulación, se introdujo el componente RO− como grupo reac-
tivo perteneciente a la materia orgánica (Gustafsson, 2006). De esta manera, se
describe la interacción de la materia orgánica mediante la adsorción de dicho gru-
po reactivo sobre la supercie del óxido de hierro, donde se forma un complejo
monodentado con los grupos monocoordinados de Fe de la manera siguiente:
≡FeOH−1/2 +H+ +RO−  FeOR−1/2 +H2O logK = 25 (5.2)
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Para asegurar que el grupo reactivo RO− se encuentra adsorbido en su tota-
lidad, se establece una constante relativamente elevada, log K = 25 (Gustafsson,
2006). Además, al considerar que el grupo RO− se encuentra completamente ad-
sorbido no es necesario tener en cuenta la concentración de la materia orgánica
disuelta. Así, se tienen en cuenta el proceso de competencia por las posiciones de
adsorción del óxido de Fe y el aporte de carga negativa. En la gura 5.8 se representa
el efecto producido por este grupo reactivo con una concentración [RO−] = 30 mmo-
l/kg, concentración elegida para observar un efecto signicativo sobre la adsorción.
Como era de esperar, la introducción de este grupo en el modelo produce una dis-
minución en la adsorción de fosfato debido la competencia entre el anión fosfato y
el grupo RO− por las posiciones de adsorción. Asimismo, esta disminución en la
adsorción de fosfato también es debida al aporte de carga negativa por parte de
la materia orgánica, ya que diculta la adsorción de fosfato debido a repulsiones
electrostáticas (Antelo et al., 2007).
Figura 5.8: Efecto de la materia orgánica (componente RO−) en la concen-
tración de fosfato adsorbido calculado con el modelo CD-MUSIC. Líneas con-
tinuas, ausencia de materia orgánica; líneas discontinuas, [RO−] = 30 mmo-
l/kg. Los símbolos se corresponden con los datos experimentales: 4
[PO4] = 400 µM; # [PO4] = 800 µM.
Existe otra forma para considerar los efectos de la materia orgánica. Basándose
en la aproximación propuesta por Hiemstra et al. (2010b) se puede denir un nuevo
componente supercial para simular el efecto de la materia orgánica natural (na-
tural organic matter, NOM). Para este nuevo componente, denominado ≡FeNOM,
se puede denir su reacción supercial como sigue:
≡FeOH−1/2 +NOM z  ≡FeNOM−1/2+z+∆z0,∆z1,∆z2 +H2O (5.3)
donde NOM z es un componente supercial adicional con z = −1, ya que la ma-
teria orgánica se representa únicamente con el componente ≡FeNOM. La carga
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supercial de las especies ≡FeOH−1/2 y NOMz (−1/2 + (−1)) se redistribuye en-
tre los planos electrostáticos, de tal forma que ∆z0 + ∆z1 + ∆z2 = 0 debido a que
no se introduce carga por parte de ningún componente en disolución en la interfa-
se. Al formarse la nueva especie la carga estará neutralizada, por lo que la carga
necesaria para lograrlo (+1,5) pasa de estar en el plano de Stern a la supercie.
Por tanto, ∆z0 = +1, 5 y ∆z1 + ∆z2 = −1, 5 quedando nalmente las cargas en los
planos electrostáticos como ∆z0 = +1, 5, ∆z1 = −1, 0 y ∆z2 = −0, 5, de acuerdo
a una distribución típica para un ácido fúlvico adsorbido sobre goetita (Filius et
al., 2000, 2003). Al ser ≡FeNOM un componente supercial se podrá optimizar el
valor de su densidad de posiciones en el modelo CD-MUSIC.
Figura 5.9: Efecto de la materia orgánica (grupos ≡FeNOM) en la
concentración de fosfato adsorbido calculado con el modelo CD-MUSIC.
Líneas continuas, ausencia de materia orgánica; líneas discontinuas,
sFeNOM = 1, 18 posiciones/nm
2. Los símbolos se corresponden con los datos
experimentales: 4 [PO4] = 400 µM; # [PO4] = 800 µM.
En la gura 5.9 se puede observar la inuencia de estos grupos superciales en la
adsorción de fosfato cuando la densidad de los mismos es de 1,18 posiciones/nm2, la
misma necesaria para modelizar la inuencia de la materia orgánica en el horizonte
Ap1 (tabla 5.4). Se observa una disminución en la adsorción debido a la carga
negativa que aportan los grupos ≡FeNOM y a la competencia entre el fosfato y la
NOM por las posiciones de adsorción. Dicha disminución es más acusada cuando la
concentración de fosfato inicial es más elevada. A concentraciones iniciales elevadas
de fosfato se observa una disminución en la adsorción en todo el intervalo de pH,
mientras que cuando la concentración inicial es menor la reducción en la adsorción
se hace patente a valores de pH neutros y básicos.
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5.4.3. Efecto de la presencia de precipitados
La formación de precipitados es algo muy habitual en muestras naturales. De-
pendiendo de las condiciones de cada suelo pueden existir distintos precipitados
minerales formando parte del mismo. Algunos de los más comunes son los precipi-
tados de calcio, tales como apatita o hidroxiapatita, o los precipitados de Fe y Al.
Experimentalmente es muy complicado distinguir los procesos de precipitación y
adsorción, por lo que en función de la concentración existente de cada componente
en el suelo es posible que la precipitación pueda ser el mecanismo fundamental de
retención.
Se analizó mediante el modelo CD-MUSIC la variación en la adsorción de fosfato
al considerar la presencia de precipitados de variscita (AlPO4, log KS = −22, 1) y
estrengita (FePO4, log KS = −26, 4). En la gura 5.10 se presentan los resultados de
esta simulación. Al incluir los precipitados se produce un aumento en la adsorción
de fosfato en comparación con la simulación de los datos sin tener en cuenta dicha
contribución, ya que la precipitación se enmascara como adsorción produciendo una
disminución de la concentración de fosfato en disolución. Se puede decir que cuando
la concentración inicial de fosfato es relativamente elevada y a valores de pH < 6
la precipitación parece controlar su concentración en disolución. A concentraciones
iniciales de fosfato menores, únicamente la adsorción parece ser la que controla su
reactividad en la interfase sólido-disolución.
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Figura 5.10: Efecto de los precipitados de A) FePO4 y B) AlPO4 en la con-
centración de fosfato adsorbido calculado con el modelo CD-MUSIC. Líneas
continuas, ausencia de precipitados; líneas discontinuas, (A) [Fe3+] = 100 µM
y (B) [Al3+] = 100 µM. Los símbolos se corresponden con los datos experi-
mentales: 4 [PO4] = 400 µM; # [PO4] = 800 µM.
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Capítulo 6
Reactividad de aniones en el suelo
ferrálico
Detrás de cada uno de esos libros hay un
hombre. Eso es lo que a mí me interesa.
Fahrenheit 451 (1966)
Resumen: En este capítulo se describe el proceso de adsorción de
cromato, seleniato, molibdato y arseniato y su interpretación mediante
el modelo CD-MUSIC.
6.1. Introducción
Se denomina micronutrientes a los compuestos que son esenciales en bajas
concentraciones para un correcto desarrollo de plantas y animales, pero que en
concentraciones elevadas pueden ser potencialmente tóxicos. Las reacciones que
tienen lugar en el suelo inuyen en la movilidad de estos compuestos, siendo la
adsorción uno de los factores predominantes en la especiación de nutrientes y con-
taminantes. Mientras que el destino de la mayoría de estos compuestos viene de-
terminado por las propiedades superciales de la materia con la que se asocian,
su reactividad, biodisponibilidad y transporte dependen de su distribución en la
interfase sólido-disolución. Por lo tanto, comprender el mecanismo implicado en la
adsorción-desorción es fundamental para determinar la movilidad de los nutrientes
y contaminantes tanto en suelos como en ambientes acuáticos.
Algunos de los principales componentes del suelo que intervienen en la adsor-
ción de dichos nutrientes o contaminantes son los óxidos, hidróxidos y oxihidróxi-
dos de hierro y aluminio. Los compuestos que existen en el suelo en forma aniónica
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se adsorben principalmente en las posiciones reactivas de dichos óxidos minerales
(Cornell y Schwertmann, 1996). Normalmente, la adsorción disminuye al aumentar
el pH debido a una disminución de la carga neta positiva en la supercie mineral.
Además, los aniones pueden adsorberse de forma especíca y/o no especíca, dando
lugar a complejos de esfera interna y/o externa, respectivamente. En los comple-
jos de esfera interna se produce coordinación directa con los grupos superciales,
mientras que en los complejos de esfera externa intervienen fuerzas electrostáticas
entre el anión hidratado y la supercie mineral. Al existir una mayor fortaleza en
el enlace, es de esperar que los compuestos que forman complejos de esfera interna
con la supercie posean una menor movilidad que aquellos que forman complejos
de esfera externa.
En el presente capítulo se estudió e interpretó, mediante el modelo de com-
plejación supercial CD-MUSIC, la reactividad de los aniones cromato, seleniato,
molibdato y arseniato en un suelo ferrálico, analizando cómo varía la adsorción
con el pH de la disolución de suelo. Mediante el modelo CD-MUSIC se hizo una
predicción de dicha reactividad en base a la información macroscópica derivada de
los experimentos de adsorción, incorporando la información estructural disponible
en la bibliografía para las especies adsorbidas.
6.1.1. Cr(VI)
El cromo se utiliza en aplicaciones industriales que comprenden desde la con-
servación de la madera, textiles o el curtido de cuero hasta pigmentos, cintas mag-
néticas o catalizadores. Además, la aplicación industrial más importante del cromo
es la fabricación de acero inoxidable, ya que actúa como un inhibidor de la corro-
sión, y se utiliza también con propósitos refractarios debido a que proporciona un
elevado punto de fusión y se comporta como químicamente inerte.
Por otra parte, el cromo es un contaminante y un potente carcinógeno, siendo
las fuentes de contaminación más habituales la comida, agua o inhalación de aire
que contiene el elemento (Adriano, 2001). En el medio ambiente se encuentra en
dos estados de oxidación estables, hexavalente (Cr(VI)) y trivalente (Cr(III)). El
Cr(III) es necesario para mantener un metabolismo normal de la glucosa, aunque
en concentraciones elevadas es perjudicial, mientras que el Cr(VI) es tóxico. En
condiciones aeróbicas y ausencia de reductores, el cromo es estable termodinámica-
mente en forma de oxianiones de Cr(VI), HCrO−4 a pH < 6, 5 y CrO
2−
4 a pH > 6, 5
(pKa = 6, 5) (Peterson et al., 1997). Estas especies presentan una alta movilidad
en suelos y ambientes acuáticos (Katz, 1991).
A pesar de que hay varios estudios de adsorción de cromato en oxihidróxidos,
suelos y sedimentos (Zachara et al., 1989; Mesuere y Fish, 1992; Fendorf et al.,
1997; Grossl et al., 1997; Weerasooriya y Tobschall, 2000; van Beinum et al., 2006;
Elzinga et al., 2009), todavía existen discrepancias acerca del mecanismo de com-
plejación supercial. Los primeros estudios de adsorción de Cr(VI) llevados a cabo
sobre óxidos de hierro y caolinita proponían la existencia de complejación de esfera
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externa, debido a la relativa facilidad con la que el cromo adsorbido es liberado de
la supercie mineral, indicando que el complejo formado se encuentra débilmente
unido a la supercie (Zachara et al., 1987, 1988). Hayes et al. (1988) conrmaron la
presencia de estos complejos de esfera externa a partir del efecto de la fuerza iónica.
Estos autores observaron que al aumentar la concentración del electrolito disminu-
ye la adsorción de los iones cromato unidos mediante interacciones electrostáticas a
la supercie. Sin embargo, en estudios posteriores se propone que en el mecanismo
de adsorción de cromo están implicados complejos de esfera interna (Hsia et al.,
1993; Fendorf et al., 1997; Grossl et al., 1997). Weerasooriya y Tobschall (2000)
también postularon la existencia de complejos de esfera interna para interpretar
la adsorción de cromo sobre goetita mediante el modelo CD-MUSIC. En cualquier
caso, se puede decir que el cromato posee una anidad intermedia hacia los óxidos
de hierro, entre los aniones fuertemente (fosfato) y débilmente (nitrato) adsorbidos
(Mesuere y Fish, 1992).
6.1.2. Se(VI)
El selenio es un elemento traza esencial que desempeña un papel fundamental
en la salud humana. Interviene en varios procesos metabólicos importantes, tales
como el metabolismo de la hormona tiroidea, los sistemas de defensa antioxidante
o en la función inmune (Rayman, 2000). El selenio posee uno de los márgenes
más reducidos entre lo que supondría la deciencia (< 40 µg por día) y los niveles
tóxicos (> 400 µg por día) (FAO/WHO, 2004). El contenido de selenio en el suelo
varía en función de su localización geográca de manera considerable (Steinnes,
2009). Para prevenir riesgos sobre la salud relacionados tanto con el exceso como
con el décit de selenio, es fundamental comprender los factores que controlan la
distribución de selenio en el medio ambiente (Winkel et al., 2012).
El selenio se puede encontrar en la naturaleza principalmente en dos estados
de oxidación, Se(VI) y Se(IV). El seleniato (SeO2−4 ) es la forma más oxidada de
selenio, Se(VI), y se puede encontrar en suelos en condiciones aeróbicas. Se trata
de un oxianión ligeramente básico y existe en los sistemas naturales tanto en su
forma desprotonada como en forma de hidrogenoseleniato (HSeO−4 ). La adsorción
de seleniato en los óxidos de hierro controla su distribución entre las fases sólida y
acuosa en sistemas naturales (Peak y Sparks, 2002), aunque se trata de un anión con
una anidad no demasiado elevada por la supercie mineral y, como consecuencia,
con una alta movilidad en los suelos comparado con el selenito, Se(IV) (Zhang y
Sparks, 1990).
La especiación del selenio adsorbido sobre óxidos de hierro ha sido estudiada
mediante técnicas espectroscópicas, entre las que se encuentran la espectroscopía
infrarroja y la espectroscopía de rayos X, así como mediante cálculos teóricos. Pre-
viamente, es necesario tener en cuenta que las características químicas del sulfato
son muy similares a las del seleniato, por lo que es de esperar que su compor-
tamiento en la interfase sólido-disolución sea análogo (Wijnja y Schulthess, 2000;
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Rietra et al., 2001). Peak et al. (1999) y Wijnja y Schulthess (2000) estudiaron
la complejación de sulfato y seleniato en óxidos de hierro mediante espectroscopía
ATR-FTIR. Estos autores plantearon la formación de complejos de esfera interna
y esfera externa sobre la goetita, con distintas proporciones de unos y otros en
función del pH y fuerza iónica. Encontraron que a pH ≥ 6 el sulfato y el seleniato
se adsorben como complejos de esfera externa en la goetita, mientras que a pH < 6
los complejos son de esfera interna. Sostienen que los complejos de esfera interna
son monodentados mononucleares o bien especies hidrogenoseleniato adsorbidas.
Posteriormente, Paul et al. (2005) mediante cálculos MO/DFT (molecular orbita-
l/density functional theory) descartarían la existencia de complejos de bisulfato en
óxidos de hierro.
Hayes et al. (1987) llevaron a cabo un estudio de la adsorción de seleniato sobre
goetita mediante EXAFS, concluyendo que se forman complejos de esfera externa.
Por otro lado, empleando la misma técnica y en las mismas condiciones de pH y
concentración de sólido, Manceau y Charlet (1994) argumentaron que el seleniato
forma complejos de esfera interna bidentados sobre goetita y ferrihidrita. En un
primer momento esta discrepancia fue atribuida a la fuerza iónica (Peak y Sparks,
2002), distinta en cada uno de los estudios, y recientemente fue conrmada la exis-
tencia de ambos complejos en el estudio de Fukushi y Sverjensky (2007) mediante
la aplicación de un modelo de complejación supercial. Además, en este último
estudio se sugiere que la goetita empleada por Hayes et al. (1987) posee unas ca-
racterísticas superciales distintas, lo que le conere unas propiedades de adsorción
diferentes de la utilizada por Manceau y Charlet (1994). En otro trabajo realizado
por Ryser et al. (2006) se estudia la especiación de selenio en suelos mediante es-
pectroscopía de rayos X, deduciendo los diferentes estados de oxidación mediante
XANES y su distribución espacial realizando mapeados de la supercie mediante
XRF. Los resultados indicaron que el selenio no se distribuía uniformemente en los
suelos y se encontraba asociado a Fe, Mn, Cu, Zn, y Ni.
La adsorción de seleniato sobre óxidos de hierro ha sido ampliamente estudiada
mediante modelos de complejación supercial (Hayes et al., 1988; Balistrieri y
Chao, 1990; Zhang y Sparks, 1990; Rietra et al., 1999, 2001; Rahnemaie et al.,
2006). Sin embargo, la aplicación de estos modelos al estudio de la adsorción de
seleniato en suelos es escasa (Barrow y Whelan, 1989), y únicamente se pueden
encontrar trabajos que describen la reactividad de dicho anión mediante ecuaciones
empíricas o estudian su especiación en sistemas naturales mediante aproximaciones
basadas en la cinética del transporte o la respuesta a la variación de la fuerza iónica
(Sharmasarkar y Vance, 2002; Nakamaru y Sekine, 2008; Loredo et al., 2011; Weng
et al., 2011).
6.1.3. Mo(VI)
El molibdeno es un elemento traza esencial para los organismos vivos. Interviene
en el proceso de jación de nitrógeno y en la reducción de nitrato en plantas,
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así, legumbres que poseen décit de molibdeno presentan síntomas de carencia de
nitrógeno (Adriano, 2001). Por otro lado, cuando el molibdeno se encuentra en
alta concentración puede provocar molibdenosis en animales, lo que produce una
carencia de cobre si consumen forraje con un contenido total de Mo > 5 mg/kg.
Esto parece estar provocado por la fuerte complejación del tiomolibdato (MoS2−4 )
con el cobre, metal que está involucrado en procesos enzimáticos claves del tejido
conjuntivo (Suttle, 1991).
En disolución acuosa el molibdeno se encuentra predominantemente en su es-
tado de oxidación más elevado (Mo(VI)), formando el anión molibdato (MoO2−4 ).
Los niveles de molibdeno presentes tanto en suelos como en aguas superciales
y subterráneas dependen en gran medida de su distribución en la interfase sólido-
disolución. El principal mecanismo de retención de MoO2−4 en suelos es la adsorción,
mecanismo que va a determinar su biodisponibilidad y movilidad. Entre los princi-
pales minerales que controlan la adsorción de molibdeno en los suelos se encuentran
los óxidos de hierro, aluminio y, en menor medida, los óxidos de titanio (Bibak y
Borggaard, 1994; Rietra et al., 1999; Bourikas et al., 2001).
Existen numerosos trabajos en los que se ha investigado la adsorción de mo-
libdeno en suelos y óxidos minerales y la competencia con otros aniones (Barrow,
1970; Goldberg et al., 1996; Goldberg y Forster, 1998; Gustafsson, 2003; Xu et al.,
2006; Arai, 2010). También se han empleado modelos de complejación supercial
tales como el modelo de capacitancia constante (Goldberg et al., 1996), el modelo
de capa difusa (Gustafsson, 2003), el modelo de triple capa (Wu et al., 2001) o
el modelo CD-MUSIC (Bourikas et al., 2001; Gustafsson, 2003; Xu et al., 2006)
para estudiar e interpretar la adsorción sobre óxidos minerales. Sin embargo, la
utilización de modelos de complejación supercial para estudiar la adsorción de
molibdeno en suelos es todavía escasa, al estar reducido su uso principalmente al
modelo de capacitancia constante, el cual presenta bastantes limitaciones, y al mo-
delo de triple capa, que no realiza una distribución de la carga de los complejos
adsorbidos (Goldberg, 2009).
La descripción del comportamiento del molibdeno en sistemas naturales requie-
re conocer el modo de enlace de sus aniones en las supercies minerales, para lo
cual se emplean métodos experimentales macroscópicos o microscópicos. Entre los
métodos macroscópicos se encuentra, por ejemplo, la movilidad electroforética. Me-
diante este método se puede comprobar de una forma indirecta si existe adsorción
especíca, ya que cuando el anión molibdato forma complejos de esfera interna,
el punto isoeléctrico (IEP, isoelectric point) disminuye. Así, se ha encontrado que
la formación de complejos de esfera interna de molibdato parece ser dominante en
las supercies de óxidos cristalinos de Fe y Al (Goldberg et al., 1996). Tal como
se indicó anteriormente, otra forma de determinar macroscópicamente el posible
mecanismo de adsorción es evaluar si se producen variaciones en la adsorción con
la fuerza iónica (Hayes et al., 1988). Los iones que presentan una dependencia de la
fuerza iónica muy pequeña se adsorben como complejos de esfera interna, como es
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el caso del molibdato en goetita (Zhang y Sparks, 1989), gibsita y óxidos amorfos
de Fe y Al (Goldberg y Forster, 1998).
Para conrmar las evidencias macroscópicas y los resultados de las medidas
indirectas es necesario realizar investigaciones a nivel molecular. En cualquier ca-
so, la información espectroscópica de los modos de enlace del molibdato que se
puede encontrar en la bibliografía es bastante escasa. Se ha estudiado la adsorción
de molibdato sobre la supercie de óxidos amorfos de Fe y γ-Al2O3 mediante es-
pectroscopía IR y Raman (Jeziorowski y Knoezinger, 1979; Goldberg et al., 1998;
Goldberg, 2009). Sin embargo, debido a la baja resolución de los espectros a ba-
jas longitudes de onda resulta complicado evaluar la estructura de los complejos
formados. En un estudio reciente, Arai (2010) analiza mediante XAS la estructura
de los complejos de molibdato adsorbidos sobre goetita. De acuerdo con el análisis
de EXAFS realizado en dicho estudio, se forman complejos bidentados sobre la su-
percie del óxido. Esto no implica que no se formen otro tipo de complejos debido
a que existe un solapamiento en las distancias que no permite distinguir entre la
presencia de complejos monodentados, bidentados binucleares con el molibdato en
disposición octaédrica o bidentados binucleares con el molibdato en disposición te-
traédrica, por lo que se puede suponer una coexistencia de todos ellos dependiendo
del pH y la concentración. Lo que parece claro a raíz de este tipo de estudios es
la existencia de complejos de molibdato de esfera interna sobre la supercie de los
óxidos minerales.
Otra característica interesante del molibdeno es que, en ciertas condiciones,
puede polimerizar. Esta capacidad de polimerización ha sido observada en varios
óxidos minerales, en los cuales a medida que disminuye el pH (pH < 6) y aumenta
la concentración de Mo (>10−4 M) es más probable que aparezcan polímeros (Bou-
rikas et al., 2001; Goldberg, 2009; Arai, 2010). Este mecanismo de polimerización
no es desconocido, ya que también se produce en el método del azul de molibdeno
que se utiliza para analizar fosfato disuelto en medio ácido (Murphy y Riley, 1962).
6.1.4. As(V)
El arsénico es un elemento traza presente en la naturaleza que representa un
riesgo para la salud humana cuando se incorpora a alimentos o aguas naturales. El
mayor riesgo que plantea el arsénico se produce cuando contamina el suministro de
agua potable y la OMS (Organización Mundial de la Salud) recomienda un límite
máximo de 10 µg/L. Una ingesta continuada de agua contaminada con niveles
elevados de arsénico puede producir arsenicosis y cáncer de vejiga, pulmón, piel o
riñón (Mandal y Suzuki, 2002).
El factor antropogénico ejerce un gran impacto en la contaminación por arsénico
a través de las actividades mineras, la quema de combustibles fósiles, el uso de
pesticidas o herbicidas que contienen arsénico o el uso de arsénico como aditivo en
alimentos para animales (Smedley y Kinniburgh, 2002). Sin embargo, la mayoría de
los problemas ocasionados por el arsénico se deben a su movilidad en condiciones
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naturales. Se han encontrado niveles altos de arsénico en muchos acuíferos de Asia
(Bangladesh, India, China), cuya presencia ha generado uno de los problemas más
importantes relacionados con la calidad del agua en el mundo. En los años 70
muchos países de Asia empezaron a abastecerse de agua a partir de acuíferos y así
conseguir una fuente de agua que fuese microbiológicamente segura (Anawar et al.,
2004). Durante años el agua subterránea pareció ser una solución segura para la
gran demanda de agua, pero menos de dos décadas más tarde surgía el problema
del arsénico. Se estima que sólo en Bangladesh decenas de millones de personas
están afectadas por la concentración elevada de arsénico en el agua potable debido
a la presencia natural de este elemento en el suelo (Chakraborti et al., 2002).
En el medio ambiente, el arsénico se encuentra fundamentalmente en dos es-
tados de oxidación, As(V) y As(III), y se encuentra en disolución formando oxia-
niones. El arseniato, AsO3−4 , es el oxianión predominante en ambientes aeróbicos.
Las especies presentes a valores de pH cercanos a la neutralidad son el H2AsO−4 y
HAsO2−4 . Los óxidos de hierro presentes en el suelo provocan una fuerte retención
del arseniato y debido a esto el arsénico tiene un impacto relativamente limitado
en suelos aeróbicos excepto bajo condiciones extremas de pH (pH < 4 ó pH > 8, 5)
(Fendorf et al., 2008).
La movilidad del arsénico en suelos está controlada principalmente por los pro-
cesos de adsorción-desorción, fundamentalmente sobre óxidos de Fe, aunque tam-
bién puede formar coprecipitados con aluminio y hierro. La adsorción del arse-
niato sobre distintos óxidos minerales ha sido ampliamente estudiada (Manning y
Goldberg, 1996; Foster et al., 1998; Sherman y Randall, 2003; Antelo et al., 2005;
Stachowicz et al., 2006; Sannino et al., 2009; Caporale et al., 2011). El arseniato
se adsorbe fuertemente sobre las supercies de óxidos de hierro y aluminio, espe-
cialmente a valores de pH bajos, siendo su anidad comparable a la que posee el
fosfato con el cual comparte similitudes estructurales además de una reactividad
similar (Dzombak y Morel, 1990; Hiemstra y van Riemsdijk, 1999). También ha
sido estudiada la competencia del anión arseniato con otros aniones como fosfato
o carbonato y con cationes presentes habitualmente en suelos como Ca2+ o Mg2+
(Hiemstra y van Riemsdijk, 1999; Stachowicz et al., 2008).
Por otro lado, se han llevado a cabo estudios para claricar la estructura de
los complejos superciales de arseniato sobre óxidos minerales mediante técnicas
espectroscópicas. Usando EXAFS se encontraron evidencias de la predominancia de
complejos bidentados binucleares en la supercie de los óxidos de Fe y Al, aunque
no se puede descartar la presencia de complejos monodentados (Waychunas et
al., 1993; Fendorf et al., 1997; Ladeira et al., 2001; Sherman y Randall, 2003).
Estudios de EXAFS posteriores también muestran que los complejos superciales
de arseniato predominantes en alofano son bidentados binucleares (Arai et al.,
2005). Estos complejos bidentados de arsénico dominantes sobre la supercie de
los óxidos también fueron detectados mediante estudios de espectroscopía IR (Sun
y Doner, 1996).
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La reactividad del arseniato en óxidos minerales y suelos también se ha es-
tudiado mediante la aplicación de modelos de complejación supercial (Antelo et
al., 2005; Stachowicz et al., 2006; Xu et al., 2006; Gustafsson, 2006). Una de las
características de dichos modelos de complejación supercial es que relacionan la
información microscópica con los fenómenos de adsorción macroscópicos.
6.2. Materiales y métodos
La reactividad de los aniones cromato, seleniato, molibdato y arseniato se ana-
lizó mediante experimentos de adsorción realizados en batch para determinar la
cantidad de anión adsorbido en las muestras de suelo en función del pH (3− 10).
En botes de polietileno se añadió sobre la suspensión de suelo de 10 g/L la cantidad
inicial de anión (tabla 6.1). Se eligieron las concentraciones de manera que se obtu-
viera un porcentaje de adsorción signicativo para llevar a cabo los experimentos.
Tabla 6.1: Concentraciones de cada anión añadido a las muestras de suelo.













Los experimentos se realizaron a fuerza iónica constante 0,1 M en KNO3 y se
ajustó el pH de las suspensiones de forma que cualquier variación de pH durante
el experimento se corrigió añadiendo pequeñas cantidades de HNO3 o KOH 0,1 M.
Las muestras se agitaron durante 24 h hasta alcanzar el equilibrio de adsorción,
comprobando que tiempos superiores no suponían un aumento signicativo de la
adsorción de los aniones. Posteriormente se ltraron las suspensiones a través de
ltros Millipore de 0,45 µm y se midió la concentración del anión en disolución.
La concentración de cromato en disolución se midió mediante el método de la
difenilcarbacida (AENOR, 2002). Este método consiste en la formación de un com-
puesto de color rojo-violeta resultado de la reacción cuantitativa entre el Cr(VI) y
la difenilcarbacida que se cuanticó posteriormente mediante un espectrofotóme-
tro JASCO V-530 a una longitud de onda de 540 nm. Tanto el seleniato como el
molibdato en disolución se analizaron mediante espectroscopía de plasma acoplado
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inductivamente (ICP). El arseniato en disolución se determinó mediante el méto-
do de Lenoble et al. (2003), muy similar al método del azul de molibdeno para
determinar fosfato en disolución (Murphy y Riley, 1962).
La cantidad de oxianión adsorbida se calculó como la diferencia entre la con-
centración total añadida a la suspensión y la concentración medida nalmente en
disolución. Para comprobar la reproducibilidad se realizaron al menos dos réplicas
para cada experimento. Todos los experimentos se llevaron a cabo a temperatura
constante y en atmósfera de N2 para evitar la posible contaminación por CO2.
6.2.1. Modelo CD-MUSIC
En el presente capítulo, el modelo de complejación supercial CD-MUSIC fue
empleado para el estudio de la adsorción de los distintos aniones en las dos muestras
del suelo ferrálico. Este modelo de complejación ya ha sido empleado anteriormente
para estudiar la reactividad de fosfato en los óxidos minerales y en las muestras de
suelo. Una explicación más detallada del modelo se encuentra en el capítulo 4. A
modo de resumen, se describirán a continuación brevemente las principales carac-
terísticas del mismo.
Los modelos de complejación supercial permiten hacer una descripción de la
interfase sólido-disolución en base a parámetros como el número de posiciones reac-
tivas en la supercie de un óxido, las constantes de interacción con el electrolito,
la capacitancia o las constantes de complejación supercial de las especies adsorbi-
das. Es decir, con un modelo de complejación supercial se pueden relacionar las
observaciones a nivel microscópico con los resultados obtenidos a nivel macroscó-
pico. La ventaja de estos modelos frente a las ecuaciones empíricas (por ejemplo,
las isotermas de Langmuir o Freundlich) es que se basan en conceptos físicamente
más reales, es decir, utilizan información estructural de la supercie de los óxidos
minerales e información espectroscópica acerca de la naturaleza de los complejos
superciales formados. El poder incluir en el modelo especies que fueron detecta-
das espectroscópicamente le conere una mayor abilidad al mismo, así el modelo
CD-MUSIC se convierte en una herramienta que permite relacionar la información
microscópica con la realidad macroscópica de los experimentos de adsorción. Otra
ventaja importante es la posibilidad de hacer predicciones sobre el comportamiento
de la supercie reactiva en unas condiciones distintas a las experimentales.
El modelo CD-MUSIC (Hiemstra y van Riemsdijk, 1996) permite considerar
la estructura de los distintos complejos adsorbidos en la supercie, que a su vez
está relacionada con la distribución espacial de carga en la interfase. En la interfase
sólido-disolución, la carga de los complejos de esfera externa se sitúa normalmente
en la parte exterior de la capa de Stern, al igual que en los complejos que forman los
iones del electrolito. Por contra, los complejos de esfera interna distribuyen su carga
entre la supercie y el primer plano electrostático. Este modelo se puede clasicar
como un modelo extendido de Stern (gura 4.2), en el cual la capacitancia de la capa
externa de Stern es bastante similar a la capacitancia de la capa interna (Sverjensky,
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2005; Hiemstra y van Riemsdijk, 2006). Según Hiemstra y van Riemsdijk (2006), la
estructura de la doble capa en este modelo se debe a la alineación de las moléculas
de agua que se encuentran cercanas a la supercie formando dos o tres capas (Toney
et al., 1995; Catalano et al., 2006).
Al igual que en el capítulo anterior, en donde se estudió la reactividad del fos-
fato en el suelo ferrálico, para el estudio de la reactividad de los aniones se empleó
también la goetita como óxido modelo para simplicar la complejidad inherente de
las muestras. Dicha simplicación se consideró aceptable debido a la naturaleza de
los óxidos de hierro presentes en el suelo ferrálico y a su abundancia (tabla 2.1).
Además, en los estudios de absorción de rayos X se observó que las interacciones
producidas por los aniones adsorbidos en goetita eran muy similares a las observa-
das en el suelo ferrálico (capítulo 3), lo cual refuerza esta hipótesis.
Tabla 6.2: Especies superciales consideradas en el modelo CD-MUSIC
para describir la protonación de la goetita. Las capacitancias fueron
C1 = 0, 93 F/m
2 y C2 = 0, 75 F/m2 (Hiemstra y van Riemsdijk, 2006). Los
parámetros ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga en los planos 0, 1 y
2, respectivamente. La densidad de posiciones superciales para los gru-
pos mono y triplemente coordinados fue de Ns,1 = 3, 45 posiciones/nm2 y
Ns,3 = 2, 7 posiciones/nm
2 en la muestra Ap1 y Ns,1 = 7 posiciones/nm2 y
Ns,3 = 1 posiciones/nm
2 en la muestra Bw1, respectivamente.
Reacciones ≡FeOH ≡Fe3O ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
≡FeOH−1/2 1 0 0 0 0 0,00
≡FeOH+1/22 1 0 +1 0 0 9,3
≡FeOH−1/2 · · ·K+ 1 0 0 +1 0 -1,16
≡FeOH+1/22 · · ·NO−3 1 0 +1 -1 0 -0,96
≡Fe3O−1/2 0 1 0 0 0 0,00
≡Fe3OH+1/2 0 1 +1 0 0 9,3
≡Fe3O−1/2 · · ·K+ 0 1 0 +1 0 -1,16
≡Fe3OH+1/2 · · ·NO−3 0 1 +1 -1 0 -0,96
La mayor parte de los parámetros que permiten describir las propiedades de
adsorción de la goetita (constantes de protonación, constantes de complejación con
el electrolito, capacidades, etc.) y que fueron utilizados también para describir el
comportamiento del suelo ferrálico, se mantuvieron jos. Sin embargo, tal como se
indicó en el capítulo anterior, existen dos parámetros que fue necesario modicar:
el área supercial reactiva y la densidad de posiciones de adsorción.
El área supercial reactiva para cada muestra de suelo se dedujo a partir de las
extracciones con bicarbonato y del estudio de reactividad del fosfato presentado
en el capítulo anterior, obteniéndose un valor de 37,75 m2/g óxido para la mues-
tra Ap1 y 78 m2/g óxido para la Bw1. Se emplearon las mismas densidades de
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posiciones que en el estudio del fosfato, es decir, en la muestra Ap1 se emplearon
las densidades de posiciones para una goetita ideal (Ns,1 = 3, 45 posiciones/nm2 y
Ns,3 = 2, 7 posiciones/nm
2) y en la muestra Bw1 fue necesario modicar estos pa-
rámetros para reproducir el comportamiento experimental del fosfato, aumentando
la densidad de grupos totales hasta 8 posiciones/nm2 (Ns,1 = 7 posiciones/nm2 y
Ns,3 = 1 posiciones/nm
2). Además, fue necesario incluir en el modelo un aporte de
carga negativa para simular el comportamiento de la materia orgánica presente en
el horizonte más supercial, Ap1 (NFeNOM = 1, 18 posiciones/nm2).
Por tanto, para el estudio de la adsorción de los aniones cromato, seleniato,
molibdato y arseniato sobre las muestras de suelo ferrálico se consideraron las
mismas simplicaciones que se realizaron en el modelo CD-MUSIC para el estudio
de la adsorción de fosfato (tabla 6.2). La información microscópica existente en la
bibliografía para los complejos formados por los distintos aniones sobre distintas
supercies minerales se utilizará como punto de partida para simular con el modelo
CD-MUSIC las observaciones macroscópicas, mientras que como referencia para los
parámetros correspondientes a la protonación e interacción con el electrolito de los
grupos superciales se empleará la goetita.
6.3. Resultados
6.3.1. Adsorción de Cr(VI)
Se observó que el efecto del pH en la adsorción de cromato sobre el suelo
ferrálico (gura 6.1) es análogo al que se produce en óxidos de hierro (Mesuere
y Fish, 1992). Este hecho, junto con las características físico-químicas del suelo
(tabla 2.1), sugiere que la principal fracción reactiva del ferralsol para el cromato
son dichos óxidos de hierro, los cuales se encuentran presentes en alta proporción en
este tipo de suelos. En el horizonte superior se observa una disminución continuada
de la adsorción entre pH 3 y 8 (∼ 80% adsorción a pH 3), lo cual podría explicarse
en función de las repulsiones electrostáticas producidas por el aumento de carga
negativa en la supercie mineral y de la mayor carga negativa que va adquiriendo
el anión a medida que aumenta el pH. En el horizonte Bw1 se observa que la
adsorción se mantiene constante a un valor máximo de ∼ 1 mmol/kg entre pH
3 y 5 (∼ 96% adsorción), y a partir de pH 5 comienza a disminuir hasta pH
9. En ambos horizontes la adsorción es mínima a partir de pH 8. Al comparar
los resultados obtenidos para los dos horizontes se observa que existe una mayor
capacidad de adsorción de cromato en el horizonte Bw1, debido probablemente a
su mayor contenido en óxidos de hierro y a la distinta naturaleza de dichos óxidos
en ambos horizontes, además de a su menor proporción de materia orgánica.
Los datos experimentales obtenidos fueron analizados con el modelo CD-MUSIC
(gura 6.1). Como punto de partida se tomaron los estudios espectroscópicos lleva-
dos a cabo sobre óxidos de hierro (goetita) por Fendorf et al. (1997) y en una prime-
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Figura 6.1: Adsorción de cromato en función del pH. (A) Horizonte Ap1; (B)
Horizonte Bw1. Las líneas corresponden al ajuste del modelo CD-MUSIC.
ra aproximación se intentó reproducir el comportamiento experimental planteando
la existencia de complejos bidentados de esfera interna, tanto protonados como no
protonados. En el horizonte Ap1 se consiguió un ajuste aceptable (R2 = 0, 845,
Apéndice H gura H.1) si se considera únicamente la existencia de un complejo
bidentado protonado (BH), con una buena reproducción de la reactividad del cro-
mato en todo el intervalo de pH, aunque subestima la adsorción a pH > 7. Para
intentar mejorar este ajuste se introdujo en el modelo un complejo monodentado
de esfera externa (Mext), ya que es posible que intervenga en el proceso de ad-
sorción sobre los óxidos de hierro (Hayes et al., 1988). De esta forma, se produce
una mejora en el ajuste (R2 = 0, 923, gura 6.1A) y la reproducción es buena en
prácticamente todo el intervalo de pH, lo cual es indicativo de que para valores
de pH por encima de 7 tiene relevancia la presencia de estos complejos de esfera
externa.
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Para el horizonte Bw1 se consideró también en primer lugar que el cromato se
adsorbe sobre la supercie mineral mediante la formación de complejos bidentados
de esfera interna (Fendorf et al., 1997). Al igual que ocurría con el horizonte Ap1,
se obtuvo un buen ajuste (R2 = 0, 934, Apéndice H gura H.1) cuando se consideró
la formación de un complejo bidentado protonado de cromato sobre la supercie
mineral. Posteriormente, se comprobó la inuencia de los complejos de esfera ex-
terna en la adsorción de cromato debido a las evidencias encontradas por Hayes et
al. (1988). Para ello, se consideró en el modelo la presencia de un complejo mono-
dentado de esfera externa, además del mencionado complejo bidentado protonado.
Al hacer esto, se consiguió una ligera mejora en el ajuste (R2 = 0, 942, gura 6.1B),
conrmando de nuevo que la complejación de esfera externa es signicativa en el
proceso de adsorción de cromato sobre el suelo ferrálico.
Los parámetros necesarios para describir la adsorción de cromato en las mues-
tras de suelo se encuentran en la tabla 6.3. Se puede observar una diferencia entre
las constantes de complejación de ambas muestras, indicando la distinta anidad
del anión por la supercie mineral, seguramente debido a la distinta naturaleza
de los óxidos de hierro presentes en ambos horizontes y a una mayor presencia de
materia orgánica y arcillas minerales en el horizonte supercial.
Tabla 6.3: Parámetros necesarios para describir la adsorción de cromato
mediante el modelo CD-MUSIC. ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga en los
planos 0, 1 y 2, respectivamente.
Especies ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
Horizonte Ap1
≡Fe2O2CrOOH (BH) 0,50 0,50 0 25,53±0,11
≡FeOH− CrO4 (Mext) 1 -2 0 14,57±0,21
R2 = 0 , 923
Horizonte Bw1
≡Fe2O2CrOOH (BH) 0,50 0,50 0 26,51±0,21
≡FeOH− CrO4 (Mext) 1 -2 0 11,28±0,57
R2 = 0 , 942
Atendiendo a las constantes obtenidas y tal como se observa en la gura 6.2,
los complejos de esfera externa de cromato son signicativos a valores de pH > 6
en ambos horizontes, si bien en la muestra Ap1 existe una menor proporción de los
mismos si se compara con la muestra Bw1. Esto pone de maniesto los dos posibles
modos de coordinación existentes para los complejos superciales de cromato. Por
un lado, parece claro que existe una complejación de esfera interna que se maniesta
mediante los complejos bidentados, lo cual está de acuerdo con la información
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Figura 6.2: Especiación de cromato en la interfase sólido-disolución. (A)
Horizonte Ap1, [CrO4]total = 10 µM; (B) Horizonte Bw1, [CrO4]total = 10
µM.
espectroscópica existente (Fendorf et al., 1997), mientras que, por otro lado, la
complejación de esfera externa parece ser relevante a valores de pH elevados (Hayes
et al., 1988; Mesuere y Fish, 1992).
6.3.2. Adsorción de Se(VI)
Los resultados de los experimentos de reactividad del seleniato en función del
pH en las muestras de suelo se presentan en la gura 6.3. La tendencia en los
dos horizontes del suelo es similar, con una disminución de la adsorción a medida
que aumenta el pH hasta que no existe adsorción o es muy escasa a pH > 6. En
ninguna de las dos muestras se alcanza el 100% de adsorción con las concentraciones
de seleniato empleadas (60% de adsorción a pH 3 en el horizonte Ap1 y 30% de
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adsorción a pH 3 en el horizonte Bw1). Un comportamiento análogo se observó
para los óxidos de hierro (Hayes et al., 1988; Fukushi y Sverjensky, 2007).
Figura 6.3: Adsorción de seleniato en función del pH. (A) Horizonte Ap1;
(B) Horizonte Bw1. Las líneas corresponden al ajuste del modelo CD-MUSIC.
Como punto de partida para describir la adsorción con el modelo CD-MUSIC, se
tuvo en cuenta la existencia de complejos de esfera interna y esfera externa debido
a las dicultades para diferenciar los modos de coordinación del seleniato (Hayes
et al., 1987; Manceau y Charlet, 1994). Inicialmente se consideraron complejos
monodentados, al existir estudios que postulan que son los mayoritarios en los
procesos de adsorción de seleniato sobre óxidos de hierro (Rietra et al., 2001; Peak
y Sparks, 2002).
Para evaluar la relevancia de los complejos de esfera externa en el horizonte
Ap1, se realizó un ajuste únicamente con este tipo de complejos, comprobándose
que con un complejo monodentado de esfera externa (Mext) se reproducía de forma
aceptable la adsorción de seleniato, aunque se subestimaba la adsorción a valores
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de pH altos (R2 = 0, 951, Apéndice H gura H.2). Sin embargo, este resultado pone
de maniesto la relevancia de este tipo de complejos en la adsorción de seleniato
en el horizonte Ap1. Posteriormente, se consiguió un buen ajuste de los datos
experimentales en todo el intervalo de pH al introducir en el modelo los complejos
monodentados de esfera interna (M) además de los complejos monodentados de
esfera externa (Mext) (R2 = 0, 972, gura 6.3A). Los complejos bidentados, tanto
de esfera interna como de esfera externa, fueron inicialmente descartados del ajuste
de acuerdo con la información existente en la bibliografía (Rietra et al., 2001).
Tabla 6.4: Parámetros necesarios para describir la adsorción de seleniato
mediante el modelo CD-MUSIC. ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga en los
planos 0, 1 y 2, respectivamente.
Especies ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
Horizonte Ap1
≡FeOSeO3 (M) 0,36 -1,36 0 10,06±0,23
≡FeOH− SeO4 (Mext) 1 -2 0 13,47±0,16
R2 = 0 , 972
Horizonte Bw1
≡FeOSeO3 (M) 0,36 -1,36 0 7,19±0,19
≡FeOH− SeO4 (Mext) 1 -2 0 9,33±0,27
R2 = 0 , 984
Para el horizonte Bw1 se consiguió reproducir aceptablemente el comporta-
miento experimental utilizando en el modelo los complejos monodentados de esfera
interna y esfera externa (R2 = 0, 983, gura 6.3B), al igual que sucedía en el hori-
zonte superior Ap1. Las constantes de complejación obtenidas para este horizonte
Bw1 fueron menores que en el horizonte Ap1 (tabla 6.4), lo que implica una menor
anidad del seleniato por las posiciones superciales en este horizonte. Tal como
se indicó en el caso del cromato, esta menor anidad es debida a que las especies
de hierro presentes en este horizonte son de diferente naturaleza. Por otra parte,
la presencia de arcillas minerales y materia orgánica en el horizonte supercial
conllevan un aporte de carga negativa que puede conducir a una menor adsorción.
En el horizonte Bw1 la complejación de esfera externa no parece tan importante
como en el horizonte Ap1, puesto que se obtiene un buen ajuste únicamente con
complejos monodentados de esfera interna (R2 = 0, 981, Apéndice H gura H.2).
Esto puede ser debido a la mayor proporción de hematita en este horizonte (ta-
bla 3.1), ya que los complejos superciales mayoritarios en este óxido de hierro son
los monodentados de esfera interna (Peak y Sparks, 2002). En cualquier caso, no
es posible descartar la existencia de complejos de esfera externa en este horizonte,
6.3. Resultados 161
Figura 6.4: Especiación de seleniato en la interfase sólido-disolución. (A)
Horizonte Ap1, [SeO4]total = 80 µM; (B) Horizonte Bw1, [SeO4]total = 400
µM.
ya que pueden pasar desapercibidos en el modelo a causa de la complejación de
esfera interna a valores de pH bajos (gura 6.4B).
En la gura 6.4 se muestra la abundancia de las distintas especies superciales
y en disolución en función del pH según la predicción del modelo CD-MUSIC a
partir de los parámetros de complejación de la tabla 6.4. Se puede observar que el
complejo de esfera interna es el mayoritario entre pH 2 y 4, mientras que a partir
de pH 4,5 el complejo de esfera externa es el más abundante. Esto concuerda con
resultados previos encontrados para distintos óxidos de hierro que pueden estar
presentes en este tipo de suelos. Dichos resultados sugieren la formación de un
complejo monodentado de esfera interna mayoritario cuya proporción disminuye a
medida que aumenta el pH (Peak y Sparks, 2002) y un complejo monodentado de
esfera externa a pH > 6 (Wijnja y Schulthess, 2000).
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6.3.3. Adsorción de Mo(VI)
La adsorción de molibdato sobre los dos horizontes del suelo ferrálico en función
del pH se presenta en la gura 6.5. Se observa en ambos horizontes que se produce
un cambio brusco en la adsorción a pH ' 4, 5 en el horizonte Ap1 y a pH ' 5, 5
en el horizonte Bw1, con unos ejes de pH abruptos que muestran una adsorción de
prácticamente el 100% a pH < 5 y 10% a pH > 7. Este comportamiento es debido
a que existe una carga neta positiva sobre los óxidos de hierro responsables de
la adsorción a valores de pH bajos, lo que favorece electrostáticamente la adsor-
ción de aniones. Por otra parte, de acuerdo con Hingston et al. (1971) se produce
mayor adsorción de aniones de ácidos débiles a valores de pH cercanos a sus cons-
tantes de disociación. Los dos valores de pKa para el H2MoO4 son pKa1 = 4, 00 y
pKa2 = 4, 24 (Lindsay, 1979), que se encuentran en la región de pH en la que ocurre
la mayor adsorción de molibdato en las muestras de suelo. Este comportamiento
es similar al encontrado en óxidos de hierro (Gustafsson, 2003; Xu et al., 2006).
Para estudiar la reactividad de molibdato en el ferralsol con el modelo CD-
MUSIC se consideró en primer lugar la formación de complejos bidentados de
esfera interna. Estos complejos bidentados fueron identicados por Arai (2010)
sobre la supercie de la goetita mediante EXAFS y parecen encontrarse en las
muestras del suelo ferrálico a la vista de los resultados de absorción de rayos X (ver
capítulo 3, sección 3.3.3). Dada la dicultad para diferenciar si dichos complejos se
encuentran o no protonados mediante absorción de rayos X, se consideraron en el
modelo tanto los complejos bidentados protonados (BH) como los no protonados
(B), ambos de esfera interna. Con dichos complejos se obtuvo una reproducción
aceptable de los resultados experimentales, tanto en la muestra Ap1 (R2 = 0, 998,
gura 6.5A) como en la Bw1 (R2 = 0, 933, gura 6.5B). Los parámetros del ajuste
se muestran en la tabla 6.5. Las constantes de complejación de ambos complejos
superciales presentan pequeñas diferencias entre los dos horizontes. Mientras que
la constante del complejo bidentado es similar en ambos horizontes, la constante
del complejo bidentado protonado es ligeramente mayor en el horizonte supercial.
Este último resultado es análogo a los encontrados para cromato y seleniato, en los
que se obtuvieron constantes de complejación mayores para el horizonte supercial.
Xu et al. (2006), basándose en un estudio previo realizado por Gustafsson
(2003) con ferrihidrita, proponen la existencia de complejos monodentados pro-
tonados (MH) y no protonados (M) en la supercie de la goetita. Teniendo en
cuenta estos estudios se comprobó la inuencia de los complejos monodentados en
la adsorción de molibdato sobre las muestras de suelo ferrálico. Se hicieron prue-
bas para intentar reproducir los datos experimentales con el modelo CD-MUSIC
introduciendo este tipo de complejos y empleando los parámetros obtenidos por
dichos autores. Con los complejos monodentado y monodentado protonado se ob-
tuvo una reproducción aceptable de los datos experimentales, tanto en el horizonte
Ap1 (R2 = 0, 995, Apéndice H gura H.3) como en el Bw1 (R2 = 0, 996, Apéndi-
ce H gura H.3), aunque fue necesario optimizar las constantes de complejación al
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Figura 6.5: Adsorción de molibdato en función del pH. (A) Horizonte Ap1;
(B) Horizonte Bw1. Las líneas corresponden al ajuste del modelo CD-MUSIC.
existir una anidad diferente a la encontrada en los estudios sobre óxidos de hierro
(Gustafsson, 2003; Xu et al., 2006).
A pesar de las discrepancias entre los datos espectroscópicos que sugieren, por
un lado, la existencia de complejos bidentados de molibdato sobre la supercie
mineral y, por otro, de complejos monodentados para describir la reactividad de
molibdato sobre óxidos de hierro (Gustafsson, 2003; Xu et al., 2006), hay que se-
ñalar que es complicado distinguir entre ambos tipos de complejos superciales
mediante EXAFS cuando estos existen simultáneamente. Esto es así debido a que
la distancia a la que aparecen los complejos monodentados suele ser en torno a
3,53,6 Å, distancia que coincide con la de los complejos bidentados en los que
el molibdeno en forma octaédrica comparte vértices con los octaedros de hierro
(Kashiwabara et al., 2011). Además, al ser tan grande la distancia Mo-Fe en los
complejos monodentados se pueden producir diversas interferencias que minimizan
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Tabla 6.5: Parámetros necesarios para describir la adsorción de molibdato
mediante el modelo CD-MUSIC. ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga en los
planos 0, 1 y 2, respectivamente.
Especies ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
Horizonte Ap1
≡Fe2O2MoO2 (B) 0,46 -0,46 0 17,43±0,12
≡Fe2O2MoOOH (BH) 0,63 0,63 0 22,18±0,18
R2 = 0 , 998
Horizonte Bw1
≡Fe2O2MoO2 (B) 0,46 -0,46 0 17,58±0,34
≡Fe2O2MoOOH (BH) 0,63 0,63 0 20,73±0,46
R2 = 0 , 933
la señal de dichos complejos en el espectro EXAFS, lo cual sumado a la predo-
minancia de la señal de los complejos bidentados, provoca que sean indetectables
los complejos monodentados mediante esta técnica. Por otra parte, para elementos
como el arsénico o el cromo, análogos en comportamiento al molibdeno, se observó
que la presencia de complejos monodentados se ve favorecida a concentraciones
iniciales bajas del adsorbato. Por todo lo anterior, no es posible descartar la pre-
sencia de complejos monodentados de molibdeno en la supercie. Sin embargo, se
puede concluir a partir del estudio de reactividad realizado, que la coordinación de
molibdeno con los grupos reactivos de la supercie mineral presente en el suelo fe-
rrálico es a través de la formación de complejos bidentados de esfera interna. Estos
complejos bidentados parecen formarse en la supercie mineral del suelo ferrálico
de acuerdo con el estudio de absorción de rayos X realizado anteriormente (capí-
tulo 3) y ahora se comprobó mediante la aplicación del modelo CD-MUSIC que
reproducían de manera satisfactoria la reactividad de molibdato en las muestras
de suelo.
En la gura 6.6 se muestra la especiación del Mo(VI) en las muestras de suelo,
determinada mediante el conjunto de parámetros de la tabla 6.5. Los cálculos mos-
traron que en la muestra Ap1 las principales especies superciales son los complejos
bidentados no protonados a pH > 3, 5, mientras que a valores inferiores de pH pre-
dominan los complejos bidentados protonados. En la muestra Bw1 la inuencia de
los complejos bidentados es mucho mayor que en la muestra Ap1, predominando
estos en todo el intervalo de pH. A pH > 3, 5 se encuentran también presentes los
complejos bidentados protonados, aunque su contribución es pequeña.
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Figura 6.6: Especiación de molibdato en la interfase sólido-disolución. (A)
Horizonte Ap1, [MoO4]total = 160 µM; (B) Horizonte Bw1, [MoO4]total = 400
µM.
6.3.4. Adsorción de As(V)
Los resultados de los experimentos de adsorción de arseniato en las muestras
de suelo se presentan en la gura 6.7. La muestra Ap1 presenta una reactividad
prácticamente igual a la observada para el fosfato: existe una ligera disminución de
la adsorción entre pH 3 y 5, se mantiene prácticamente constante en el intervalo
entre pH 5 y 8 y disminuye posteriormente hasta pH 10. A la vista de este resultado
podría decirse que prácticamente no existe efecto del pH en el intervalo entre pH 3
y 8, con un 80% de adsorción a pH ' 3 (∼ 12 mmol/kg). El comportamiento del
horizonte Ap1 diere del observado en óxidos minerales, en los cuales se produce
una disminución continuada a medida que aumenta el valor del pH de trabajo
(Antelo et al., 2005; Stachowicz et al., 2006).
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Figura 6.7: Adsorción de arseniato en función del pH. (A) Horizonte Ap1;
(B) Horizonte Bw1. Los símbolos llenos corresponden al arseniato y los sím-
bolos vacíos al fosfato adsorbido (capítulo 5). Las líneas corresponden al
ajuste del modelo CD-MUSIC.
Para la muestra Bw1, al igual que ocurría con el fosfato, la adsorción de arse-
niato disminuye al aumentar el pH de trabajo, con un 95% de adsorción a pH ' 3
(∼ 38 mmol/kg).
La adsorción del arseniato en este horizonte es inferior a la encontrada para el
fosfato (gura 6.7B). Mientras que el resultado encontrado para el horizonte Ap1
es el comportamiento habitual observado en suelos y en distintos componentes de
los mismos (Violante y Pigna, 2002; Antelo et al., 2005), el correspondiente al Bw1
puede considerarse anómalo. Una posible explicación de las diferencias encontradas
al comparar la adsorción de fosfato y arseniato puede ser que la supercie mineral
responsable de la reactividad es diferente en ambos horizontes. La reactividad del
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horizonte Ap1 se supone debida a la presencia de goetita, mientras que en el ho-
rizonte Bw1 se considera que la contribución de la hematita se hace signicativa.
Por otro lado, este efecto del pH sobre la adsorción es el resultado de los cambios
en la carga supercial de los óxidos minerales presentes en el suelo ferrálico, que
son los principales responsables del proceso de adsorción. A valores de pH bajos la
supercie tiene una carga neta positiva que atrae a los aniones arseniato. A medida
que aumenta el valor de pH, la supercie mineral va adquiriendo carga negativa a
la vez que aumenta la presencia de formas aniónicas desprotonadas en disolución,
de manera que aumentan las fuerzas repulsivas entre ambos y se produce una dis-
minución en la adsorción. Estas fuerzas repulsivas son dominantes a valores de pH
por encima del PZC, a los cuales la supercie de los óxidos minerales presenta una
carga neta negativa. Este efecto del pH observado en el horizonte Bw1 con respecto
a la adsorción de arseniato es muy similar al observado en óxidos minerales (Antelo
et al., 2005; Stachowicz et al., 2006).
En un primer ajuste se intentó reproducir mediante el modelo CD-MUSIC los
datos experimentales empleando los complejos bidentado de esfera interna (B) y
monodentado protonado de esfera interna (MH), que ya habían sido empleados pa-
ra describir la reactividad de fosfato en las muestras de suelo ferrálico (capítulo 5).
Además, estos complejos fueron también propuestos por Stachowicz et al. (2006)
para la adsorción de As(V) sobre goetita. Para el horizonte Ap1 se obtiene un
ajuste aceptable, aunque a valores de pH bajos el modelo subestima la adsorción
y a valores de pH intermedio la sobrestima (R2 = 0, 901, Apéndice H gura H.4).
Del mismo modo, con dichos complejos, en el horizonte Bw1 se obtiene una in-
terpretación aceptable de la reactividad en todo el intervalo de pH (R2 = 0, 929,
Apéndice H gura H.4).
Tabla 6.6: Parámetros necesarios para describir la adsorción de arseniato
mediante el modelo CD-MUSIC. ∆z0, ∆z1 y ∆z2 representan la carga en los
planos 0, 1 y 2, respectivamente.
Especies ∆z0 ∆z1 ∆z2 log K
Horizonte Ap1
≡Fe2O2AsO2 (B) 0,47 -1,47 0 29,42±0,08
≡Fe2O2AsOOH (BH) 0,58 -0,58 0 31,77±0,13
R2 = 0 , 981
Horizonte Bw1
≡Fe2O2AsO2 (B) 0,47 -1,47 0 26,41±0,17
≡Fe2O2AsOOH (BH) 0,58 -0,58 0 30,89±0,25
R2 = 0 , 965
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Stachowicz et al. (2006) también propusieron la existencia de otro conjunto de
complejos superciales de arseniato en la goetita: bidentado, bidentado protonado
y monodentado protonado. Se hicieron pruebas con el modelo CD-MUSIC para
vericar la posible formación de estos complejos en el proceso de adsorción sobre
el suelo ferrálico. Se comprobó que con la combinación de complejos bidentado
(B) y bidentado protonado (BH) (tabla 6.6) se conseguía un ajuste satisfactorio
de los resultados experimentales en la muestra Ap1 (R2 = 0, 981, gura 6.7A) y
también en la muestra Bw1 (R2 = 0, 965, gura 6.7B) en todo el intervalo de pH.
La formación de complejos bidentados de arseniato es mayoritaria en óxidos de
hierro (Fendorf et al., 1997; Sherman y Randall, 2003) y también fueron detectados
previamente mediante EXAFS (capítulo 3). Los complejos bidentados protonado
y no protonado también fueron utilizados para describir la adsorción de fosfato en
goetita y ferrihidrita (Rahnemaie et al., 2007; Antelo et al., 2010). Las constantes
de complejación supercial obtenidas en el ajuste de los datos para el horizonte
Ap1 (tabla 6.6) son muy similares a las empleadas en el estudio de Stachowicz et
al. (2006) sobre goetita (log KB = 29, 29 y log KBH = 32, 69), lo que parece indicar
que este óxido constituye la fracción reactiva mayoritaria en este horizonte. Sin
embargo, las diferencias encontradas entre las constantes para el horizonte Bw1 y
las constantes obtenidas por Stachowicz et al. (2006) son signicativas. Este hecho
pone de maniesto que en este horizonte más profundo tiene una mayor importancia
la presencia de otro tipo de óxidos de hierro, posiblemente más parecidos a la
hematita que a la goetita.
En el trabajo de Stachowicz et al. (2006), además de los complejos bidentados
protonado y no protonado, se propuso la existencia de un complejo monodentado
protonado. La introducción de este complejo monodentado protonado en el mo-
delo no supuso ninguna mejora signicativa en el ajuste por lo que se descartó
su contribución en la adsorción de arseniato sobre el suelo ferrálico. En cualquier
caso, como ya se discutió anteriormente para la adsorción de fosfato sobre óxidos
minerales (capítulo 4) es complicado distinguir entre el complejo bidentado proto-
nado y el monodentado protonado a valores de pH intermedios o bajos. Además,
existe mucha incertidumbre a la hora de distinguirlos basándose únicamente en las
distancias observadas mediante EXAFS.
Con los parámetros de la tabla 6.6 se determinó la especiación de As(V) en
los dos horizontes del suelo ferrálico (gura 6.8). En la muestra Ap1, los complejos
bidentados no protonados son las especies más abundantes en todo el intervalo
de pH (pH 310) y la presencia de los complejos bidentados protonados se hace
signicativa a valores de pH bajos (pH < 5). En la muestra Bw1, los complejos
bidentados protonados son mayoritarios a pH < 3, 5 y predominan los complejos
bidentados no protonados a valores de pH mayores.
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Figura 6.8: Especiación de arseniato en la interfase sólido-disolución. (A)
Horizonte Ap1, [AsO4]total = 160 µM; (B) Horizonte Bw1, [AsO4]total = 400
µM.
6.4. Comparación de la reactividad de los dis-
tintos aniones estudiados en el suelo ferrá-
lico
Cada uno de los aniones estudiados en este trabajo presenta una reactividad
característica y distinta en los horizontes del suelo (Ap1 o Bw1). A modo de com-
paración se presentan el máximo de adsorción de todos los aniones estudiados en
ambos horizontes (gura 6.9). Los resultados fueron obtenidos simulando con el mo-
delo CD-MUSIC la adsorción de cada anión usando los parámetros obtenidos en el
presente trabajo a pH 5 y 7 con una concentración inicial del anión de 80 mmol/kg
y a fuerza iónica 0,1 M en KNO3.
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Figura 6.9: Capacidad de adsorción máxima de los aniones obtenida con el
modelo CD-MUSIC para una concentración inicial de 80 mmol/kg.
Como se puede observar (gura 6.9), los aniones que presentan una mayor
movilidad son el seleniato y el cromato, ya que son los que se adsorben en menor
cantidad, mientras que el molibdato, fosfato y arseniato quedan retenidos en mayor
proporción.
La serie de anidad para el horizonte Ap1 a pH 5 ordenada de mayor a menor
adsorción es molibdato > fosfato ' arseniato > cromato > seleniato, mientras que
para el horizonte Bw1 a pH 5 la serie de anidad ordenada de mayor a menor
adsorción sería fosfato > molibdato > arseniato ' cromato > seleniato.
No se observa efecto del pH en el horizonte Ap1 para los aniones arseniato,
fosfato y cromato, mientras que para molibdato y seleniato existe disminución de
la adsorción al aumentar el pH. En el horizonte Bw1, como era de esperar, se
observó una disminución de la adsorción con el aumento del pH para todos los
aniones, siendo el molibdato el anión que presenta la mayor diferencia de adsorción
entre los dos valores de pH, lo cual es de esperar si se tiene en cuenta la forma de
los ejes de pH (gura 6.5).
La capacidad de retención para los aniones fosfato y arseniato es similar en
el horizonte Ap1, con una adsorción máxima de 12,9 mmol/kg para el arseniato
y de 13,3 mmol/kg para el fosfato, a pH 5. Sin embargo, en el horizonte Bw1, la
adsorción de fosfato (60,2 mmol/kg) es mayor que para el arseniato (42,5 mmo-
l/kg). Este hecho conrma lo discutido anteriormente con respecto a la gura 6.9
y que nos permitía concluir que la reactividad en el horizonte Ap1 es debida a la
goetita, mientras que en el horizonte Bw1 se considera que la hematita tiene una
contribución más signicativa.
Se observa que la capacidad de retención para los aniones es siempre superior
en el horizonte Bw1. Este hecho se puede atribuir a la diferente naturaleza de los
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óxidos de hierro presentes en ambos horizontes. El horizonte de mayor profundidad,
Bw1, presenta un menor contenido en goetita y mayor en hematita con respecto
al horizonte más supercial, Ap1 (tabla 3.1). La diferente reactividad de ambos
óxidos se ve reejada en la distinta capacidad de adsorción que presentan ambos
horizontes. Por otra parte, el mayor contenido en arcillas minerales y materia or-
gánica que presenta el horizonte Ap1, hace que dicho horizonte sea menos reactivo
con respecto a la adsorción de aniones. Hay que tener en cuenta que ambos com-
ponentes del suelo aportan carga negativa al medio en todo el intervalo de pH,
produciendo interacciones de repulsión electrostática entre la supercie mineral y
el anión. Esto explica que al aumentar el pH se observe un aumento de la movilidad
de los aniones en las muestras de suelo ferrálico.
Las constantes de complejación obtenidas en el estudio de la reactividad de
los aniones estudiados son mayores en el horizonte Ap1 que en el Bw1, siendo
similares los valores encontrados para el horizonte supercial a los encontrados
para la goetita. En el horizonte Bw1 es posible que las constantes de complejación
más bajas indiquen que en dicho horizonte la contribución de otros óxidos como la
hematita sea signicativa, lo cual no implica que se produzca una menor adsorción
de aniones. Al contrario, fue necesario aumentar la densidad de grupos superciales
reactivos para reproducir el proceso de adsorción en este horizonte más profundo.
Tal como se indicó anteriormente, el proceso de adsorción de los aniones se
puede describir teniendo en cuenta la formación de distintas especies superciales
(tabla 6.7).
Tabla 6.7: Complejos superciales empleados para describir la reactividad
de los aniones.






La formación de complejos bidentados no protonados sobre la supercie mineral
del suelo ferrálico indica que el anión se une de una forma más estable, lo que
provoca una mayor retención del mismo. La presencia de complejos monodentados,
tanto de esfera interna como de esfera externa, es indicativo de una mayor movilidad
de los aniones en el suelo. La mayor adsorción que se observa del cromato con
respecto al seleniato, podría atribuirse a la presencia de un complejo de mayor
anidad como el bidentado protonado.
En general, y a la vista de los resultados obtenidos, se puede decir que el modelo
CD-MUSIC refuerza el supuesto de que los mayores responsables de la adsorción
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de aniones en el suelo ferrálico son los óxidos de hierro, con una menor contribución
de las arcillas y de la materia orgánica.
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Conclusiones
Comienza por el comienzo - dijo, muy
gravemente, el Rey -, y sigue hasta que
llegues al nal; entonces paras.
Lewis Carroll, Alicia en el país de las
maravillas
En el presente trabajo se estudió e interpretó la reactividad de un suelo ferrálico
empleando la goetita como sistema de referencia. Una vez alcanzados los objetivos
planteados al inicio de esta memoria, se pueden extraer una serie de conclusiones,
las cuales se presentan a continuación de forma resumida.
La caracterización físico-química del suelo ferrálico permitió diferenciar clara-
mente las propiedades ácido-base de ambos horizontes. Entre estas propiedades se
puede destacar la carga supercial:
El horizonte supercial, Ap1, presenta una carga supercial negativa en todo
el intervalo de pH, lo cual puede ser debido a la presencia de una cantidad
signicativa de materia orgánica y/o arcillas minerales.
El horizonte más profundo, Bw1, presenta unas curvas de carga con un PZC
elevado (∼ 9). Este valor del PZC es análogo al encontrado en los óxidos
minerales de hierro y aluminio, por tanto, se puede concluir que los óxi-
dos son los principales responsables del comportamiento ácido-base de dicho
horizonte.
La técnica de absorción de rayos X permitió determinar la composición de los
dos horizontes del suelo ferrálico y la estructura de los complejos de molibdato y
arseniato formados en los procesos de adsorción:
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A partir de los espectros XANES se puede concluir que la composición de
los óxidos de hierro en ambos horizontes es distinta. En el horizonte más
profundo el contenido de goetita es menor y el de hematita es mayor que en
el horizonte supercial. El contenido de maghemita es muy similar en los dos
horizontes.
A partir de los espectros EXAFS se puede concluir que los complejos forma-
dos en el proceso de adsorción de arseniato y molibdato son bidentados de
esfera interna, análogos a los que se forman sobre la goetita.
El modelo CD-MUSIC reproduce las propiedades de carga y adsorción de los
óxidos minerales cristalinos elegidos como materiales de referencia y permite cono-
cer la naturaleza de los complejos formados, relacionando la información macros-
cópica con la microscópica:
Se demostró que los complejos de fosfato predominantes en la goetita son los
bidentados no protonados en todo el intervalo de pH. Además, en este óxido
existe una contribución de los complejos monodentados protonados a valores
de pH bajos.
Los complejos mayoritarios en la ferrihidrita son los bidentados no proto-
nados en todo el intervalo de pH, mientras que los complejos bidentados
protonados también contribuyen a valores de pH bajos.
El estudio de la desorción del fosfato presente en el suelo permite obtener un
área supercial reactiva:
Mediante la aplicación del modelo CD-MUSIC se determinó el área super-
cial en ambos horizontes del suelo ferrálico. A partir del área efectiva del
suelo se pudo conocer el área supercial reactiva especíca de los óxidos de
hierro presentes en el suelo.
Los valores de área supercial especíca obtenidos fueron de 35,7 m2/g óxi-
do para el horizonte Ap1 y 25,9 m2/g óxido para el Bw1, correspondientes
a un tamaño de partícula de 48 y 66 nm, respectivamente, valores que se
encuentran dentro del intervalo típico de tamaños para goetitas sintéticas.
Los resultados del estudio de la reactividad de fosfato en el suelo ferrálico
permiten concluir que:
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El pH inuye en la adsorción de fosfato sobre los dos horizontes del suelo. En
el horizonte Ap1 la adsorción se mantiene prácticamente constante entre pH
4 y 8, disminuyendo a valores de pH más altos. En el horizonte Bw1 el com-
portamiento es similar al encontrado en los óxidos de hierro, disminuyendo
al aumentar el pH en todo el intervalo estudiado.
Considerando la goetita como material de referencia se describió la adsor-
ción de fosfato sobre el suelo ferrálico mediante la formación de complejos
bidentados no protonados y monodentados protonados.
Para reproducir el comportamiento macroscópico en el horizonte Ap1 fue
necesario incluir en el modelo un aporte adicional de carga negativa, debido
a la presencia de arcillas y materia orgánica.
Para describir la adsorción de fosfato en el horizonte Bw1, fue necesario
modicar la densidad de posiciones reactivas de la goetita ideal, debido a la
diferente naturaleza de los óxidos de hierro presentes en este horizonte.
Para conocer el efecto sobre la adsorción de varios componentes que se encuen-
tran comúnmente en los suelos se cuanticó la sensibilidad del modelo CD-MUSIC:
La inclusión del Ca2+ en el modelo conduce a un aumento de la adsorción
de fosfato en ambos horizontes del suelo ferrálico.
La inclusión de la materia orgánica en el modelo produce una importante
disminución la adsorción de fosfato.
Al considerar la formación de precipitados de hierro se produce una dismi-
nución en la concentración de fosfato en disolución en prácticamente todo el
intervalo de pH.
Al considerar la formación de precipitados de aluminio se produce una dis-
minución en la concentración de fosfato en disolución a pH < 7.
Se describió la reactividad de los aniones cromato, seleniato, molibdato y arse-
niato en las muestras de suelo:
Para todos los aniones estudiados se observó que un aumento del pH provoca
una disminución en la adsorción, comportamiento similar al encontrado para
los óxidos de hierro.
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El cromato forma complejos bidentados protonados con una proporción sig-
nicativa de complejos monodentados no protonados de esfera externa a
valores de pH > 6.
Los complejos monodentados no protonados, tanto de esfera interna como
de esfera externa, controlan la reactividad del seleniato en las muestras de
suelo ferrálico.
El molibdato y el arseniato se adsorben sobre la supercie mineral del suelo
ferrálico mediante la formación de complejos bidentados no protonados y
bidentados protonados.
La comparación de la adsorción de los distintos aniones en los dos horizontes
de suelo ferrálico permite concluir que:
El molibdato, fosfato y arseniato son los aniones más retenidos en el suelo,
mientras que el cromato y el seleniato, al adsorberse en menor proporción,
son los que presentan una mayor movilidad.
La serie de anidades, en orden decreciente de cantidad adsorbida, para cada
horizonte del suelo a pH 5 es:
Horizonte Ap1
molibdato > fosfato ' arseniato > cromato > seleniato
Horizonte Bw1
fosfato > molibdato > arseniato ' cromato > seleniato
En el horizonte Ap1, la adsorción de fosfato y arseniato es similar. Este
comportamiento es análogo al encontrado en goetita.
En el horizonte Bw1, la adsorción de fosfato es superior a la de arseniato.
Este hecho puede deberse al mayor contenido en hematita en el horizonte
Bw1 en comparación con el Ap1.
La adsorción de todos los aniones estudiados en el horizonte Bw1 es mayor
que en el Ap1, debido a la diferente naturaleza de los óxidos de hierro pre-
sentes en ambos horizontes, así como a la presencia de materia orgánica y
arcillas en el horizonte Ap1.
La correcta predicción de la adsorción de aniones (fosfato, arseniato, cromato,
seleniato, molibdato) utilizando la goetita como material de referencia y haciendo
uso de la información microscópica disponible, permite concluir que los óxidos de









Figura A.1: Espectros EXAFS en el borde K del Fe con: (A) arseniato y
(B) molibdato adsorbidos.
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Figura B.1: Espectros XANES en el borde K del As.
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Figura B.2: Espectros XANES en el borde K del Mo.
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Tabla C.1: Distancias interatómicas de los complejos de As en óxidos de
hierro y aluminio mediante EXAFS.
Óxido Fe Distancia As(V)-Fe / Å Tipo complejo Referenciaa
Goetita 2,8 Bidentado mononuclear Manceau (1995)
Goetita 2,832,85 Fendorf et al. (1997)
Green Rust 2,882,95 Randall et al. (2001)
Goetita 2,93 Farquhar et al. (2002)




Goetita 3,233,24 Fendorf et al. (1997)
Green Rust 3,36 Randall et al. (2001)
Lepidocrocita 3,32
Goetita 3,3 Farquhar et al. (2002)
Lepidocrocita 3,31
Goetita 3,36 Manning et al. (2002)
Lepidocrocita 3,34
Maghemita 3,38




Goetita 3,573,65 Monodentado Waychunas et al. (1993)
Goetita 3,593,60 Fendorf et al. (1997)
Goetita 3,53 Manning et al. (2002)
Lepidocrocita 3,5
Maghemita 3,54
Óxido Al Distancia As(V)-Al / Å Tipo complejo Referenciaa
Gibsita 3,11 Bidentado binuclear Arai et al. (2001)
Gibsita 3,19 Ladeira et al. (2001)
Gibsita 3,16 Foster et al. (1998)
Óxido Al hidratado 3,143,163,21 Voegelin et al. (2007)
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Tabla D.1: Información espectroscópica y molecular de los com-
plejos de fosfato formados sobre la supercie de los óxidos de
hierro. M−monodentadonoprotonado; B− bidentadonoprotonado;
BH = bidentadoprotonado,MH = monodentadoprotonado;
MH2 = monodentadodiprotonado.
Complejos superciales Técnica Referenciaa
M, B, BH CIR-FTIR Tejedor-Tejedor y Anderson (1990)
M, MH, MH2 Diuse Reectance FTIR Persson et al. (1996)
B, BH ATR-FTIR Luengo et al. (2006)
M, MH, B, BH ATR-FTIR Arai y Sparks (2001)
B XANES Khare et al. (2007)
M, MH, BH MO/DFT Kwon y Kubicki (2004)
MH, B MO/DFT Rahnemaie et al. (2007)
aVer referencias capítulo 4
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Tabla D.2: Constantes de complejación supercial para la adsorción de
fosfato en goetita encontradas en la bibliografía.
Especies superciales log K
Antelo et al. (2005)a Rahnemaie et al. (2007)a
≡Fe2O2PO2 (B) 30,2 29,72
≡Fe2O2POOH (BH) 36,4 -
≡FeOPO3 (M) 20,8 -
≡FeOPO2OH (MH) - 27,63
aVer referencias capítulo 4
Apéndice E
Adsorción de fosfato sobre goetita




Para medir la adsorción de fosfato sobre los óxidos minerales y las muestras
del suelo ferrálico del presente trabajo, se realizaron experimentos de adsorción en
batch que permiten obtener las isotermas de adsorción a diferentes pH y fuerzas
iónicas. Se prepara una disolución madre de fosfato que se añade a la suspensión
del óxido y se ajusta el pH y la fuerza iónica al valor deseado. Las variaciones de
pH se controlaron periódicamente durante el experimento añadiendo las cantidades
necesarias de HNO3 o KOH 0,1 M. Después de 24 h de agitación, la suspensión se
ltra a través de un ltro Millipore de 0,45 µm y se determina la concentración de
fosfato en disolución mediante el método de Murphy et al. (1962). Este método se
basa en la formación de un complejo fosfomolíbdico en medio ácido de coloración
azul que puede ser medido mediante espectroscopía UV-Vis a 880 nm. La diferencia
entre la concentración total de fosfato y su concentración en el sobrenadante es la
concentración de fosfato adsorbido.
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Figura F.1: Ajuste de las isotermas de adsorción de goetita. Las líneas
discontinuas son los ajustes del modelo CD-MUSIC con los complejos (A)
bidentado no protonado, bidentado protonado y monodentado protonado;
(B) bidentado no protonado y bidentado protonado. Las líneas continuas
son los ajustes con los complejos bidentado no protonado y monodentado
protonado. ♦ pH 4, 5;  pH 7, 0; 4 pH 8, 5; # pH 10, 0.
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Figura F.2: Ajuste de las isotermas de adsorción de ferrihidrita incluyendo
en el modelo CD-MUSIC los complejos bidentado no protonado y monoden-
tado protonado. Las líneas son los ajustes del modelo y los puntos son los
datos experimentales.  pH 4, 5; 4 pH 7, 0; # pH 8, 0; ♦ pH 9, 0.
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Figura G.1: Adsorción de fosfato en el suelo en función del pH. (A)
Muestra Ap1: líneas discontinuas largas - parámetros ideales de la goe-
tita (R2 = 0, 7126); líneas discontinuas cortas - constantes de comple-
jación optimizadas (log KB = 30, 02 y log KMH = 27, 27, R2 = 0, 7996); lí-
neas continuas - constantes de complejación optimizadas e introduc-
ción de FeNOM (NFeNOM = 1, 18posiciones/nm2, R2 = 0, 8613). (B) Mues-
tra Bw1: líneas discontinuas largas - área supercial de la extrac-
ción con bicarbonato (25,9 m2/g) y parámetros ideales de la goetita
(Ns,1 = 3, 45 y Ns,3 = 2, 7; log KB = 29, 72 y log KMH = 27, 63, R2 < 0, 5);
líneas discontinuas cortas - área supercial jada a 102 m2/g y constan-
tes optimizadas (log KB = 27, 89 y log KMH = 27, 22, R2 = 0, 7723); líneas
continuas - área supercial jada a 78 m2/g con las constantes y las
densidades de posiciones optimizadas (log KB = 27, 89 y log KMH = 27, 22;
Ns,1 = 7 y Ns,3 = 1, R2 = 0, 8983).
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Figura H.1: Adsorción de cromato en el suelo en función del pH. Las lí-
neas son los ajustes del modelo y los puntos son los datos experimentales.
(A) Muestra Ap1: líneas discontinuas - ajustes con el complejo bidentado
protonado de esfera interna (log K = 25, 56; R2 = 0, 845); líneas continuas -
ajustes con los complejos bidentado protonado de esfera interna y monoden-
tado de esfera externa (log KBH = 25, 53 y log KMext = 14, 57; R
2 = 0, 923).
(B) Muestra Bw1: líneas discontinuas - ajustes con el complejo bidentado
protonado de esfera interna (log K = 26, 59; R2 = 0, 934); líneas continuas -
ajustes con los complejos bidentado protonado de esfera interna y monoden-
tado de esfera externa (log KBH = 26, 51y log KMext = 11, 28; R
2 = 0, 942).
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Figura H.2: Adsorción de seleniato en el suelo en función del pH. Las líneas
son los ajustes del modelo y los puntos son los datos experimentales. (A)
Muestra Ap1: líneas discontinuas - ajustes con el complejo monodentado de
esfera externa (log K = 18, 92; R2 = 0, 951); líneas continuas - ajustes con
los complejos monodentado no protonado de esfera interna y monodenta-
do de esfera externa (log KM = 10, 06 y log KMext = 13, 47; R
2 = 0, 972). (B)
Muestra Bw1: líneas discontinuas - ajustes con el complejo monodentado no
protonado de esfera interna (log K = 7, 33; R2 = 0, 987); líneas continuas -
ajustes con los complejos bidentado protonado de esfera interna y monoden-
tado de esfera externa (log KM = 7, 19y log KMext = 9, 33; R
2 = 0, 984).
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Figura H.3: Adsorción de molibdato en el suelo en función del pH.
Las líneas son los ajustes del modelo y los puntos son los datos ex-
perimentales. (A) Muestra Ap1: líneas discontinuas - ajustes con los
complejos monodentado y monodentado protonado de esfera interna
(log KMH = 18, 11 y log KM = 11, 17; R2 = 0, 995); líneas continuas - ajus-
tes con los complejos bidentado protonado y bidentado no protona-
do (R2 = 0, 998). (B) Muestra Bw1: líneas discontinuas - ajustes con
los complejos monodentado y monodentado protonado de esfera interna
(log KMH = 17, 18 y log KM = 10, 79; R2 = 0, 996); líneas continuas - ajus-
tes con los complejos bidentado protonado y bidentado no protonado
(R2 = 0, 933).
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Figura H.4: Adsorción de arseniato en el suelo en función del pH.
Las líneas son los ajustes del modelo y los puntos son los datos
experimentales. (A) Muestra Ap1: líneas discontinuas - ajustes con
los complejos bidentado y monodentado protonado de esfera interna
(log KB = 29, 39 y log KMH = 26, 45; R2 = 0, 901); líneas continuas - ajus-
tes con los complejos bidentado protonado y bidentado no protona-
do (R2 = 0, 981). (B) Muestra Bw1: líneas discontinuas - ajustes con
los complejos bidentado y monodentado protonado de esfera interna
(log KB = 26, 41 y log KM = 24, 55; R2 = 0, 929); líneas continuas - ajus-
tes con los complejos bidentado protonado y bidentado no protonado
(R2 = 0, 965).
¾Qué te parece desto, Sancho?  Dijo Don Quijote 
Bien podrán los encantadores quitarme la ventura,
pero el esfuerzo y el ánimo, será imposible.
Segunda parte del Ingenioso Caballero
Don Quijote de la Mancha
Miguel de Cervantes
Buena está  dijo Sancho ; fírmela vuestra merced.
No es menester rmarla  dijo Don Quijote,
sino solamente poner mi rúbrica.
Primera parte del Ingenioso Caballero
Don Quijote de la Mancha
Miguel de Cervantes

